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Résumé : 
Dans le cas du traitement d’effluents concentrés en azote ammoniacal (contenant 300 à 1000 mg 
N.L-1), une des voies d’optimisation envisageable est la nitrification partielle (avec arrêt au stade 
des nitrites), pour laquelle le verrou majeur est la conversion stable de l’ammoniaque en nitrite. 
Un réacteur opérant de manière séquencé (SBR) peut permettre de convertir en totalité 
l’ammoniaque nitrifiable d’un effluent en nitrites, les principaux paramètres à maîtriser étant le 
pH, la charge appliquée en azote ammoniacal, ainsi que la durée des cycles (périodes aérées). Un 
mode de contrôle du réacteur, mis en place au cours de cette étude et basé sur la mesure de 
l’activité respiratoire, permet d’optimiser la durée des cycles du procédé quelle que soit la 
concentration en azote ammoniacal de l’effluent à traiter et l’activité des micro-organismes. Ce 
système a permis d’atteindre une charge éliminée très élevée (2 kg N-NH4+.m-3.j-1), et de garantir 
un rendement d’élimination de 100% de l’ammoniaque et une conversion maximale de l’azote en 
nitrites. Le mécanisme principal permettant de réaliser cette sélection de population semble être 
l’inhibition par l’ammoniaque. Un modèle qui décrit les deux étapes de la nitrification dans ce 
type de réacteur a été développé, identifié et validé. L’effluent traité dans cette étude contenant de 
fortes concentrations en phosphates et un rapport DCO/N faible, la boue produite par le 
procédé est riche en matière minérale et en bactéries autotrophes. L’étude de la précipitation 
concomitante du phosphore a montré un taux minimum d’élimination du phosphore de 40%, qui 
atteint 90% lorsque l’ammonium s’accumule transitoirement dans le réacteur. La réaction 
biologique, qui conditionne les variations de pH et la concentration en ammonium au cours du 
temps, génère des modifications de la précipitation. Ces paramètres orientent la précipitation soit 
vers la struvite, soit vers l’hydroxyapatite, qui ont été identifiés par analyse des spectres de 
diffraction X. 
Ce procédé adaptatif constitue une solution intéressante pour traiter simultanément l’azote et le 
phosphore, en minimisant les besoins énergétiques et en proposant une alternative de valorisation 
du phosphore.  
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For highly concentrated ammonia effluents (containing 300 to 1000 mg NH4+-N.L-1), partial 
nitrification can be used to optimize the treatment process. The most challenging aspect is to 
maintain a long term stable nitrite accumulation. A sequencing batch reactor allows a total 
conversion of ammonia to nitrite. The main control parameters are pH, applied load and cycle 
duration time (aerated periods). Process control, based on on-line oxygen uptake rate, allowed to 
optimize the process cycle duration time, whatever was the influent ammonia concentration or 
the biological activity. With this system, a high loading was reached (2 kg NH4+-N.m-3.j-1), with 
complete removal of ammonia and a maximal conversion of nitrogen into nitrite. The main 
biological mechanism was the inhibition of nitrite-oxidizing bacteria by free ammonia (NH3). A 
mathematical model was developed, calibrated and validated for the description of the two-step 
nitrification. The effluent used in this work contained a high phosphate concentration and a low 
COD/N ratio, and produced a sludge enriched in mineral matter and autotrophic bacteria. 
The concomitant precipitation of phosphorus showed a minimal phosphorus removal efficiency 
of 40%, reaching 90% when the ammonium concentration in the reactor was high.  
This adaptive process control offers a promising way to simultaneously treat nitrogen and 
phosphorus in the same reactor, minimizing energy needs and favoring the possible valorisation 
of the phosphorus present in the sludge.  
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L'eau, indispensable à la vie et à toute activité économique, est utilisée à des fins domestiques, 
industrielles et agricoles. A l'occasion de ces différentes utilisations, l'eau est souvent polluée. Son 
rejet au milieu naturel sous forme d'effluents plus ou moins pollués peut engendrer à court ou 
long terme des nuisances graves, tant pour la santé et l'hygiène publiques que pour 
l'environnement, et avoir des répercussions économiques non négligeables. Il est donc important 
de traiter ces eaux usées.  
Parmi les pollutions, l’azote et le phosphore peuvent stimuler le développement de certains 
végétaux et contribuer au phénomène d’eutrophisation. Dans l’eau potable, la forme 
ammoniacale favorise le développement de goûts ou de couleurs, et les formes oxydées (nitrates 




Ce travail se situe dans le cadre du traitement d’effluents spécifiques qui peuvent contenir à la fois 
de fortes concentrations en azote ammoniacal (plus de 300 mg N.L-1) et éventuellement des 
concentrations en phosphates de quelques dizaines à quelques centaines de milligrammes par 
litre. Ces effluents, comme par exemple les lixiviats, les effluents de digesteurs anaérobies, les 
lisiers ou encore les surnageants de traitement des boues, font aujourd’hui l’objet de recherches 
visant à optimiser les coûts de fonctionnement (aération, réactifs), et à éventuellement recycler 
certains produits valorisables comme le phosphore. 
 
 
Dans le cas de l’azote, l’élimination biologique de l’ammoniaque par nitrification entraîne des 
surcoûts importants par rapport au traitement des pollutions organiques. D’une part, elle 
nécessite dans la plupart des cas un accroissement de la taille des bassins pour augmenter l’âge de 
boues et permettre l’implantation des micro-organismes nitrifiants. D’autre part, elle engendre un 
accroissement des demandes en oxygène du fait de la forte consommation de ce composé liée à 
l’oxydation de l’ammoniaque en nitrates (4,3 gO2/gN). Le surcoût d’une telle réaction est 
particulièrement important lorsque les effluents présentent des rapports DCO/N faibles. 
De plus dans ce dernier cas, la dénitrification (transformation des nitrates en azote moléculaire 
gazeux N2) nécessite une source de carbone secondaire telle que du méthanol qui engendre 





Une voie d’optimisation envisageable est la nitrification partielle, consistant à stopper l’oxydation 
de l’ammoniaque au stade des nitrites. Cette technique peut être combinée avec une 
dénitrification classique des nitrites, voire avec une conversion anaérobie de l’ammoniaque et des 
nitrites par des bactéries type anammoxidans (Jetten et al., (2001); Fux et al., (2002)). Cette voie 
permet d’économiser 25% des consommations d’oxygène, et 40 % des besoins en carbone pour 
la dénitrification. 
 
L’un des verrous majeurs pour mettre en œuvre ces procédés réside dans la maîtrise de la 
nitrification partielle, soit la conversion stable de l’ammoniaque en nitrites. Cet aspect fera l’objet 
d’un développement particulier dans ce travail de recherche. 
 
Par opposition avec les travaux réalisés sur des réacteurs chemostat (sans séparation de 
biomasse), nous nous intéresserons à l’utilisation du réacteur à alimentation séquencée (SBR : 
« Sequencing Batch Reactor »). En effet, la rétention de la biomasse, la maîtrise du temps de 
séjour des micro-organismes et la possibilité de provoquer certaines inhibitions nous paraissent 
des paramètres essentiels, qui permettront de maintenir des pressions de sélection afin de 
fiabiliser la nitrification partielle au stade nitrite. 
 
Quant au phosphore, présent essentiellement sous forme d’ortho-phosphates dans les effluents 
qui nous intéressent, il devient important aujourd’hui de le traiter afin de le rendre récupérable ou 
valorisable dans l’industrie ou l’agriculture, le problème de l’épuisement des réserves naturelles en 
phosphates étant également de plus en plus considéré. 
La formation naturelle de précipités et cristaux (phosphates de calcium, phosphates d’ammonium 
et magnésium) est souvent observée spontanément dans les effluents de digesteur anaérobie, par 
exemple. 
Cette forme de précipitation est intéressante car elle permettrait de former des minéraux 
potentiellement valorisables, contrairement à l’élimination du phosphore par ajout de sels 
métalliques (voie de traitement la plus utilisée). 
 
L’étude des mécanismes de précipitation du phosphore sous des formes plus facilement 
valorisables est relativement récente. De plus, les potentialités de précipitation du phosphore dans 
un réacteur biologique de nitrification ont été peu étudiées. 
La compréhension de ces mécanismes, ainsi que leur  interaction avec la réaction biologique, sera 
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La directive européenne du 21 mai 1991, ainsi que la loi sur l'eau du 3 janvier 1992 précisée par 
les décrets d'application du 29 mars 1993 et du 3 juin 1994, réglementent la qualité de l'eau rejetée 
par les stations d'épuration en tenant compte de la taille de la station et de la sensibilité du milieu 
qui reçoit les effluents rejetés par la station. La sensibilité se réfère à l'importance du risque 
d'eutrophisation. Les plans d'eau, les estuaires et les eaux côtières difficilement renouvelées sont 
généralement considérés comme des milieux sensibles. Il faut y ajouter les eaux douces de surface 
destinées au captage d'eau potable et menacées d'un excès de nitrates.  
Selon l'arrêté du 2 février 1998 (normes guides), la norme de rejet en azote global (comprenant 
l'azote organique, l'azote ammoniacal et l'azote oxydé) est fixée à 15 mg N.L-1 en concentration 
moyenne mensuelle lorsque le flux journalier maximal autorisé est égal ou supérieur à 150 kg.j-1. 
Cette concentration est de 10 mg N.L-1 lorsque le flux journalier maximal autorisé est égal ou 
supérieur à 300 kg.j-1.  
 
Le traitement biologique conventionnel de l’azote ammoniacal en station d’épuration des eaux 
nécessite deux étapes distinctes :  
- La nitrification – un procédé aérobie d’oxydation biologique de l’azote ammoniacal en nitrate, 
via un intermédiaire, le nitrite – est accomplie par des micro-organismes autotrophes. 
- La dénitrification – étape anoxique de réduction du nitrate formé en azote gazeux – est 
réalisée par des micro-organismes hétérotrophes. 
 
 
I. La Nitrification Biologique 
 
L’azote ammoniacal  regroupe les deux composés suivants : l’ammonium (NH4+) et la forme libre 
de l’ammoniaque (NH3) qui sont en équilibre. La nitrification biologique consiste en une 
oxydation de l’ammonium en nitrite, puis en nitrate. 
 
 
I.1 Type de micro-organismes 
 
Les micro-organismes impliqués dans la réaction de nitrification sont des bactéries autotrophes 
qui, par définition, utilisent l’oxydation d’un substrat inorganique comme seule source d’énergie 
pour la croissance et le carbone minéral comme source de carbone.  
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I 
 
 9
Les premières expérimentations menées par Winogradsky (1890) ont permis d’isoler deux genres 
de bactéries autotrophes nitrifiantes, Nitrosomonas et Nitrobacter, réalisant respectivement 
l’oxydation de l’ammonium en nitrite et l’oxydation du nitrite en nitrate. Même si aujourd’hui 
encore la nitrification est attribuée à ces deux principaux genres, il existe une grande diversité de 
bactéries capables de réaliser la nitrification.  
 
Deux groupes de bactéries sont spécialisées dans la fonction de nitrification : 
- Un groupe oxyde l’ammonium en nitrite: ce sont les bactéries nitritantes (ou nitrosantes, ou 
nitreuses, ou ammonio-oxydantes), dont les noms de genre portent le préfixe nitroso 
(Nitrosomonas, Nitrosococcus, Nitrosospira,...) 
- Un groupe oxyde le nitrite en nitrate : ce sont les bactéries nitratantes (ou nitriques, ou nitrite-
oxydantes), dont les noms de genre portent le préfixe nitro (Nitrobacter, Nitrococcus, 
Nitrospira,…).  
(Pour revue, voir Painter (1970) et Bock et al., (1989)) 
 
 
I.2 Métabolisme nitrifiant 
 
La nitrification est définie comme étant la conversion de composés azotés réduits (organiques ou 
inorganiques) en éléments dont l’azote est dans un état plus oxydé (Alexander et al., 1960). 
La nitrification se décompose en deux étapes : la nitritation, qui est l’oxydation de l’ammonium 
en nitrites et la nitratation qui est l’oxydation des nitrites en nitrates. Les bactéries nitrifiantes 
utilisent le carbone minéral (HCO3- , CO2) comme source de carbone, des molécules inorganiques 
(NH4+, NO2-) comme source d’énergie (donneurs d’électrons) et l’oxygène comme accepteur final 
d’électrons dans la chaîne respiratoire.  
 
A. La réaction de Nitritation 
 
La réaction de nitritation (oxydation de l’ammonium) réalisée par les bactéries nitritantes est 
décrite par l’équation suivante : 
OHHNOONH 2224 25.1 ++→+ +−+   Equation 1. 1 
 
L’énergie libre libérée par l’oxydation d’un atome d’azote est comprise entre 276 et 351 kJ.mol-
1N.  
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La réaction de nitritation présente différents intermédiaires représentés sur la Figure 1. 1. 
 
Figure 1. 1 Schéma réactionnel relatif à la nitritation 
 
L’oxydation de l’ammonium (NH4+) en hydroxylamine (NH2OH) est catalysée par l’enzyme 
ammonium monooxygénase (AMO) localisée dans la fraction membranaire de la bactérie (Tsang 
et Suzuki (1982)). Cette oxydation, qui constitue l’étape limitante de la nitrification, est couplée 
avec la réduction de NADP. L’ATP est utilisé comme transporteur de CO2 à travers le cycle de 
CALVIN. La source d’électrons pour la génération de l’énergie et du pouvoir réducteur provient 
de l’oxydation de l’hydroxylamine. Ce processus génère un gradient électrochimique de protons 
véhiculé par l’hydrolyse de l’ATP. 
 
L’étape suivante d’oxydation de l’hydroxylamine en NOH  transfère 4 électrons à la chaîne 
respiratoire. NOH étant instable, il se combine spontanément avec NO2 pour former la 
nitrohydroxylamine (NO2-NHOH). L’oxydation de ce composé libère deux moles de nitrite, ce 
qui permet à une partie du NO-2 formé de se recombiner avec NOH. A partir de NOH, il est 
également possible d’avoir synthèse de NO par départ d’un électron, suivie d’une hydroxylation 
de NO par O2 nécessitant un réducteur, pour donner NO2-. 
 
 
B. La réaction de Nitratation 
 
La réaction de nitratation (oxydation des nitrites) est effectuée par les bactéries nitratantes, selon 
la relation suivante : 
−− →+ 322 5.0 NOONO    Equation 1. 2 
 
L’énergie libre produite par l’oxydation d’un atome d’azote est comprise entre 64,4 et 87,5 kJ.mol-
1N. 
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Les électrons produits par l’oxydation des nitrites suivent deux voies principales : 
- La première voie est le transfert d’électrons à l’oxygène moléculaire contrôlé par des 
cytochromes avec générations d’une molécule d’ATP. 
- La deuxième voie de transfert d’électrons est le NAD(P). Ce transfert nécessite de l’énergie, 




C. Forme du substrat pour les bactéries nitritantes 
 
Selon certains auteurs (Bédard et Knowles (1989); Bock et al., (1991); Hellinga et al., (1998)), NH3 
plutôt que NH4+ serait le substrat de l’AMO. Suzuki et al., (1974) ont montré que les valeurs du 
coefficient de saturation Ks pour l’oxydation de l’azote ammoniacal total (NH3 et NH4+) 
diminuent considérablement (ce qui signifie que l’affinité pour le substrat augmente) lorsque le 
pH augmente de 6,5 à 9,1, alors que ce coefficient pour la forme libre de l’ammoniaque (NH3) 
reste constant quel que soit le pH. Or l’équilibre NH4+/NH3 est déplacé vers la forme non 
ionisée lorsque le pH augmente, ce qui rejoint l’hypothèse selon laquelle NH3 devrait être 
considéré comme le substrat des bactéries nitritantes. Cette hypothèse peut sembler étonnante, la 
forme majoritaire du substrat étant la plupart du temps l’ammonium. Cependant, la découverte 
de la localisation de l’AMO au niveau de la membrane bactérienne (Tsang et Suzuki (1982)) 




D. Quantification des différentes formes des substrats 
 
Au regard des hypothèses exposées ci-dessus, il apparaît comme essentiel de pouvoir distinguer 
les deux formes de l’azote ammoniacal total. Selon les équilibres acido-basiques (Equation 1.3), 
Anthonisen et al., (1976) proposent d’écrire la relation liant la concentration en ammoniaque à la 
concentration en azote ammoniacal total et aux conditions de pH et de température du milieu 
(Equation 1. 4). 
++ +⇔+ OHNHOHNH 3324    Equation 1. 3 










×=−   avec ( )[ ]TK a += 273/6334exp/1  Equation 1. 4 
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NHtot = Azote ammoniacal total = NH3 + NH4+ 
Ka= Constante d’acidité pour le couple NH4+/NH3 (Ka à 25°C = 10-9.24) 
T = Température en °C 
 
Le cas se présente également pour le nitrite NO2- qui est en équilibre avec l’acide nitreux HNO2, 
(Equation 1. 5) dont la concentration peut se déterminer grâce à l’équation 1. 6 (Anthonisen et 
al., (1976)). 
+− +⇔+ OHNOOHHNO 3222     Equation 1. 5 









 avec ( )[ ]TK n +−= 273/2300exp   Equation 1. 6 
 
Kn= Constante d’acidité pour le couple HNO2/NO2- (Kn à 25°C = 10-3.4) 
 
 
I.3 Caractéristiques de croissance et Stœchiométrie 
 
Une grande proportion de l’énergie générée par l’oxydation de l’ammonium ou du nitrite est 
utilisée pour générer du pouvoir réducteur, indispensable pour la fixation du CO2 ; et quelques 
pourcents sont utilisés pour la croissance cellulaire (2 à 11% chez Nitrobacter selon Bock et al., 
(1986)), suivant la Figure 1. 2 pour l’une ou l’autre des populations nitrifiantes. 
 
 
Figure 1. 2 Métabolisme des deux groupes de bactéries nitrifiantes 
 
Même dans des conditions optimales, comme le montre le Tableau 1. 1: 
- le rendement cellulaire est très faible, 
- le taux de croissance spécifique (µmax) des bactéries nitritantes et nitratantes est faible, 
comparés à celui des bactéries hétérotrophes, 
- à des taux élevés d’oxydation d’ammonium et de nitrite sont associées de faibles productions 











N-NO3-O2       H2O O2       H2O 
Xnit 
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A. Stœchiométrie et rendements 
 
Il est possible d’établir les équations globales d’oxydation de l’azote ammoniacal à condition de 
connaître le coefficient de rendement des bactéries ammonio-oxydantes, et également celui des 
nitrites-oxydantes dans le cas de l’oxydation des nitrites. Les réactions stœchiométriques données 
dans la littérature sont représentées pour chacune des deux étapes de la nitrification par les 
équations ci-dessous. 
 
Réaction de Nitritation 
3222752324 10457541097655 COHOHNOHCNOHCOONH +++→++ −−+               
Equation 1. 7 
Réaction de Nitratation 
OHNOHCNOOHCOCOHNHNO 22753233242 34001954400 ++→++++ −−+−           
Equation 1. 8 
 
Les rendements cellulaires calculés à partir de ces équations représentent environ 0,15 kg 
cellule.kg-1 N-NH4+ oxydé pour la nitritation et environ 0,02 kg cellule.kg-1 N- NH4+ oxydé pour 
la nitratation (Tableau 1.1). L’EPA (1975) propose ainsi, à partir de ces valeurs, une équation 
globale de la nitrification : 
3222753324 88.1041.1021.098.098.186.1 COHOHNOHCNOHCOONH +++→++ −−+        
  Equation 1. 9 
 
Le Tableau 1. 1 résume les rendements associés aux équations 1.7 et 1.8, sachant que les besoins 
en oxygène sont le plus souvent estimés à partir des équations 1.1 et 1.2 : l’oxydation d’un 
gramme d’azote ammoniacal nécessite 4,57 g d’oxygène soit 3,43 gO2.g-1 N-NH4+ pour la 
nitritation et 1,14 gO2.g-1 N-NO2- pour la nitratation. 
 
 Nitritation Nitratation 
Rendement biomasse / N oxydé (g X. g-1 N) 0,15 0,02 
Rendement biomasse / O2 consommé (g X. g-1 O2) 0,047 0,018 
Rendement O2 consommé / N oxydé (g O2.g-1 N) 3,16 1,11 
Tableau 1. 1 Rendements de la nitrification 
 
Ces rendements sont proches de ceux mesurés dans la littérature ; exposés dans le  
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. Ils rendent bien compte des caractéristiques de l’étape de nitrification ; c’est à dire une 






Rendement théorique culture pure (EPA (1975)) 0,29 0,084 
Rendement expérimental culture mixte 
(Stratton and Mc Carty (1967)) 
0,04 à 0,13 0,02 à 0,07 
Tableau 1. 2 Rendements cellulaires de bactéries nitrifiantes en g X.g-1 Substrat oxydé 
 
 
B. Cinétiques de réaction et croissance 
 
Basée sur le modèle de Herbert et al., (1956), la dynamique de la biomasse autotrophe peut être 
représentée par une équation de type de celle développée par Monod (1942). Ce formalisme est 
présenté par l’équation 1. 10. 
 ( ) Xb
dt
dX ⋅−= µ     Equation 1. 10 
Le terme µ représente le taux de croissance des bactéries alors que b est utilisé pour représenter la 
diminution de la concentration en biomasse due au décès. La valeur du taux de croissance est liée 










⋅+⋅⋅⋅⋅= µµ  Equation 1. 11 
 
Le taux maximal de croissance, constant pour un pH et une température donnés, représente la 
potentialité maximale de croissance de ces micro-organismes lorsque les différents substrats (S1, 
S2…) sont non limitants et qu’il n’existe aucune inhibition. 
 
Le Tableau 1. 3 présente différentes valeurs de taux de croissance maximum dans le cas de 
cultures mixtes en suspension. Les taux de croissance maximum des deux populations présentent 
une large gamme de variation ; ce qui suppose une grande variabilité des caractéristiques de 
croissance suivant le milieu de culture, la nature des espèces et l’environnement local (agrégation 
sous forme de flocs) mais également de fortes incertitudes sur l’estimation des taux de croissance. 




Tableau 1. 3 Caractéristiques de croissance des bactéries nitrifiantes  
(tiré et adapté de Féray (2000)) 
 
 
Le taux de croissance observé est lié à la concentration en substrat (par exemple l’azote 
ammoniacal pour les bactéries nitritantes) dans le milieu. L’équation 1. 11 fait apparaître le 
coefficient d’affinité (appelé aussi coefficient de demi-saturation) de la biomasse pour un substrat 
S (KS) dans un terme de Michaelis-Menten. La valeur de ce coefficient est généralement une 
valeur apparente qui représente les limitations diffusionnelles du substrat dans l’environnement 
local (membranaire, agrégat) des bactéries nitrifiantes, qui deviennent négligeables lorsque le 
substrat est en concentration élevée dans le milieu (dite non limitante). 
 
Ainsi, les réactions de croissance bactérienne pour les deux populations obéissent à une loi de 
Monod comportant plusieurs fonctions pour décrire l’effet combiné de l’oxygène dissous et de 
l’ammonium, voire des bicarbonates sur la croissance.  
 
Le Tableau 1. 4 présente différentes valeurs de constantes d’affinité pour les substrats azotés 
données dans la littérature pour chacune des deux populations. 
 Taux de croissance µmax 
(h-1)  
Taux de croissance µmax 
(j-1)  
Auteurs 
Nitritantes  0,088 2,1 Skinner et Walker (1961)
 0,02-0,03 0,48 – 0,72 Drozd (1980) 
 0,036 0,86 Helder et de Vries (1983)
 0,033-0,066 0,79 – 1,58 Belser et Schmidt (1980) 
 0,025-0,033 0,6 – 0,79 Henze et al., (1997) 
 0,029 0,7 Balmelle et al., (1991) 
 0,014 0,34 Glover (1985) 
Nitratantes 0,051 1,22 Gould et Lees (1960) 
 0,058 1,39 Keen et Prosser (1987) 
 0,043 1,03 Schon (1965) 
 0,039 0,94 Gay et Corman (1984) 
 0,025-0,042 0,6 – 1 Henze et al., (1997) 
 0,042 1 Balmelle et al., (1991) 
 0,025-0,033 0,6 – 0,79 Glover (1985) 
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 Constantes d’affinité pour le substrat azoté Auteurs 
0,3 – 0,7  mg N-NH4.L-1 Henze et al (1997) 
0,6           mg N-NH4.L-1 Metcalf et Eddy (1991) 
0,2 – 2     mg N-NH4.L-1  Balmelle et al (1991) 
Nitritantes 
0,7           mg N-NH4.L-1 Edeline (1979) 
0,8 – 1,2   mg N-NO-2.L-1 Henze et al (1997) 
1,4           mg N-NO-2.L-1 Metcalf et Eddy (1991) 
0,2 – 5     mg N-NO-2.L-1  Balmelle et al (1991) 
Nitratantes 
1,1           mg N-NO-2.L-1 Edeline (1979) 
Tableau 1. 4 Constantes d’affinité des bactéries nitrifiantes 
 
Les activités de dégradation des populations nitrifiantes peuvent être quantifiées (en g N.L-1.h-1) 






dSr ii ⋅⋅−== µα    Equation 1. 12 
 
Y : rendement de conversion pour la population considérée (g DCO.g-1 N) 
α : besoins stœchiométriques en oxygène pour la réaction considérée (g O2.g-1 N)  
(α = 3,43 g O2.g-1 N pour les nitritants et α = 1,14 g O2.g-1 N pour les nitratants) 
X : concentration en biomasse active (g DCO.L-1) 
µ : taux de croissance des micro-organismes étudiés (h-1) 
 
 
I.4 Facteurs du milieu influençant la croissance et l’activité des bactéries 
nitrifiantes 
 
D’une manière générale, la croissance des bactéries nitrifiantes est contrôlée par un certain 
nombre de paramètres : disponibilité du substrat, température, oxygène dissous, pH, pour 
lesquels il existe une limite de tolérance et un optimum. Une cinétique de nitrification réalisée 
dans des conditions favorables aux micro-organismes nitrifiants est schématisée sur la Figure 1. 3. 
 




Figure 1. 3 Schématisation des transformations de l’azote durant la nitrification en l’absence 
d’inhibiteur (d’après Anthonisen et al., (1976)) 
 
 
A. La température 
 
La température optimale de croissance donnée dans la littérature pour les bactéries nitrifiantes est 
comprise entre 28°C et 36°C. Les constantes de croissance (µmax et KS) dépendent fortement de la 
température. Les deux espèces nitrifiantes sont influencées par la température : la vitesse 
maximale de croissance et l'affinité augmentent avec la température. Cependant, à forte 
température (supérieure à 30°C), la vitesse maximale de croissance de Nitrosomonas devient 
supérieure à celle de Nitrobacter alors que l’inverse est observé à moins de 30°C (Figure 1. 4). 
D’ailleurs il peut être noté que l’exothermicité de la réaction peut entraîner de fortes variations de 
température. 
La variation des taux de croissance avec la température peut être représentée par les formules de 
Knowles (1965) décrites par les équations 1.13 et 1.14 : 
( )4104,00179,0
max,
−×= Tasnitrosomon eµ   Equation 1. 13 
( )2139,001108,0
max,
−×= Trnitrobacte eµ   Equation 1. 14 
 
avec  
µmax : vitesse de croissance maximum des bactéries en j-1 
T  : température du milieu en °C. 
 
A partir de ces équations, les évolutions des taux de croissance maximum ont été tracées et sont 
présentées sur la Figure 1. 4. 































Figure 1. 4 Evolution des taux de croissance maximum en fonction de la température  
(Knowles (1965)) 
 
La température peut également intervenir de façon indirecte sur la nitrification en modifiant la 
concentration en oxygène dissous, ou les teneurs en ammoniaque (NH3) et en azote nitreux 
(HNO2) due à la variation des constantes d’acidité avec la température. 
 
 
B. Le pH 
 
Le pH optimal donné dans la littérature pour la réaction globale de nitrification varie entre 8 et 9. 
Durant la nitrification le pH a tendance à baisser (2 moles de bicarbonates donc d’ions 
hydronium H30+ par déplacement des équilibres sont produites par mole de NH4+ consommé). Il 
faut donc garantir une certaine alcalinité pour rester dans des conditions optimales de pH.  
Effectivement, le déplacement de l’équilibre peut être compensé par la volatilisation du CO2 mais 
plus généralement par addition de base, ou par la dénitrification. 
 
De plus, Nitrosomonas et Nitrobacter étant tous les deux sensibles à leur propre substrat, l’équilibre 
ionique dépendant du pH, il s’en suit que le pH est un facteur très important. En effet, 
l’ammoniaque libre (NH3) et l’acide nitreux (HNO2) ont un effet inhibiteur sur la nitrification. 
Anthonisen et al., (1976) rapportent un effet inhibiteur de NH3 sur Nitrosomonas à partir de 10 à 
150 mg.l-1 de NH3 soit 700 mg N.L-1 (à pH=7,5 et 20°C) et sur Nitrobacter à partir de 0,1 à 1 mg.l-1 
de NH3 soit 6 à 60 mg N.L-1 (à pH=7,5 et 20°C). L’effet inhibiteur de HNO2 sur les bactéries 
nitrifiantes commencerait à partir de 0,22 à 2,8 mg N-HNO2.l-1 soit 800 mg N-NO2-.l-1 (à pH=7,5 
et 20°C). Un pH élevé (pH > 8) favorise l’apparition de NH3 et un pH faible (pH < 6) celle de 
HNO2. 
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C. Teneur en oxygène dissous 
 
L’oxygène dissous est utilisé comme accepteur final d'électrons par les bactéries nitrifiantes pour 
réaliser les réactions de la nitrification. De ce fait, une carence en oxygène dissous peut induire un 
ralentissement et même un arrêt de la réaction. 
 
De par les valeurs des constantes de demi-saturation, plusieurs auteurs (Poduska et Andrews 
(1975) ; Sorensen et Jorgensen (1993)) ont établi que le taux de nitrification se maintient à 100% 
pour des concentrations en oxygène dissous supérieures ou égales à 3 mg O2.L-1. Le Tableau 1. 5 
présente différentes valeurs de constantes d’affinité pour l’oxygène données dans la littérature 
pour chacune des deux populations. 
 
Constantes d’affinité pour l’oxygène  
KO2 (mg O2.L-1) 
Auteurs 
0,25 – 0,3 Loveless et Painter (1968) 
0,25 – 0,3 Peeters et al., (1969) 
0,5 à 30°C Balmelle et al (1991) 
Nitritantes 
0,5 – 1 Henze et al (1997) 
0,3 – 0,7 Stenstrom et Poduska (1980)
0,8 – 2,5 Peeters et al., (1969) 
1 à 30°C Balmelle et al (1991) 
Nitratantes 
0,5 - 1,5 Henze et al (1997) 
 
Tableau 1. 5 Différentes valeurs de KO2 publiées dans la littérature 
 
 
Les constantes de demi-saturation font apparaître des différences d'affinité des deux populations 
nitrifiantes pour l'oxygène. L'affinité des bactéries nitritantes est supérieure (KO2 plus faible) à 
celle des nitratantes (Laanbroek et Gerard (1993)) pour qui il devient donc plus difficile d’oxyder 
les nitrites dans le cas d’une compétition pour l’oxygène. Les bactéries nitratantes sont donc plus 
sensibles aux faibles concentrations en oxygène dissous que les bactéries nitritantes. Cette 
tendance est confirmée par les travaux d’Hanaki et al., (1990) qui ont observé une accumulation 
de nitrites et une augmentation du taux de croissance des nitritants pour des concentrations en 
oxygène dissous d’environ 0,5 mg O2.L-1. Dans ces conditions, la vitesse d’oxydation du nitrite 
décroît plus rapidement que celle de l’ammonium. 
 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I 
 
 20
Par ailleurs, certaines études ont montré qu’à faible concentration en oxygène il peut y avoir une 
dérive métabolique plus importante vers la production de protoxyde d’azote (N2O), qui est un 




D. Influence de la charge organique appliquée 
 
Pour une population mixte, la fraction d’organismes nitrifiants dans la culture de boue activée, 
augmente avec le rapport N/DCO de l’eau usée (Dinçer et Kargi (2000)). De plus les bactéries 
hétérotrophes peuvent entrer en compétition pour l’azote, qu’elles consomment pour leur 
besoins anaboliques.  
En effet, l’assimilation de l’ammoniaque, faible pour les populations nitrifiantes pures, devient 
significative (et proportionnelle à la DCO consommée) quand les bactéries hétérotrophes 
dégradent simultanément de la matière organique. Or le phénomène d’assimilation de 
l’ammoniaque, s’il contribue à son élimination, induit une réduction de l’ammoniaque disponible 
pour la nitrification. Par exemple, Hanaki et al., (1990a) rapportent que de fortes charges 
organiques impliquent un pourcentage de nitrification plus faible. La charge organique semble 
avoir un effet inhibiteur sur l’oxydation de l’ammoniaque, sa concentration en sortie augmentant 
avec l’addition de 160, 500 ou 1000 mg.L-1 de glucose. Des considérations cinétiques de la 
nitritation montrent que les valeurs apparentes du coefficient de demi-saturation augmente avec 
la charge en DCO alors que le taux de croissance reste inchangé. Cette « affinité » plus faible des 
bactéries ammonio-oxydantes pour l’ammoniaque est expliquée par le fait que chaque cellule 
nitritante est localement dans un environnement complexe entourée de cellules hétérotrophes qui 
consomment l’ammoniaque et l’oxygène, entrant alors en compétition avec les bactéries 
nitritantes. Selon Hanaki et al., (1990b), l’effet inhibiteur de la charge organique sur l’oxydation de 
l’ammoniaque est accentué par une faible concentration en oxygène dissous (0,5 mg O2.L-1). 
 
 
II. La Dénitrification Biologique 
 
Il s’agit d’un procédé biologique qui consiste en la réduction du nitrate en azote gazeux via la 
formation de composés intermédiaires tels que le nitrite, l’oxyde nitrique et l’oxyde nitreux (ou 
protoxyde d’azote) en conditions anoxie. 
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II.1 Types de micro-organismes 
 
Les bactéries dénitrifiantes sont des micro-organismes hétérotrophes aérobies capables de réduire 
le nitrate et le nitrite en azote gazeux dans des conditions anoxie. La particularité de ces micro-
organismes réside dans leur faculté à utiliser soit l'oxygène soit les formes oxydées de l'azote 
comme accepteur final d'électrons dans la chaîne respiratoire. Ces bactéries sont donc dites 
aérobie/anoxie facultatives. De plus, la réduction des nitrates ou des nitrites consomme de 
l’énergie et doit donc être couplée à un processus produisant de l’énergie. Ces micro-organismes 
utilisent ainsi du carbone d’origine organique comme source de carbone.  
 
Dans les boues activées, les organismes susceptibles de conduire à la dénitrification sont très 
nombreux. Les organismes les plus couramment rencontrés sont Pseudomonas (Payne (1981)) et 
Alcaligenes (Gamble et al., (1977)).  
Cependant, les bactéries hétérotrophes ne sont pas les seules à pouvoir réaliser la dénitrification, 
il existe également des micro-organismes autotrophes capables de réduire les formes oxydées de 
l’azote en utilisant du dioxyde de carbone ou des bicarbonates. Paracoccus ou encore Thiobacillus, 
utilisent respectivement le di-hydrogène et des composés sulfurés réduits comme donneurs 
d’électrons.  
 
Il existe donc une très grande diversité de genres bactériens capables de réaliser la dénitrification 




II.2 Métabolisme dénitrifiant 
 
La dénitrification est un processus biologique au cours duquel les micro-organismes impliqués 
utilisent les formes oxydées de l’azote comme accepteur finaux d’électrons dans leur chaîne 
respiratoire, conduisant ainsi à la réduction du nitrate en azote gazeux via la formation de 
composés intermédiaires qui sont le nitrite, l’oxyde nitrique et l’oxyde nitreux (ou protoxyde 
d’azote). 
 
Comme l’illustre la  
Figure 1. 5, cette réaction est catalysée par différentes enzymes spécifiques appelées 
« réductases ». 
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Nitrate         Nitrite          Oxyde nitrique    Oxyde nitreux Azote gazeux 






Figure 1. 5  Réaction de dénitrification catalysée par des nitrate (NAR), nitrite (NIR),  
oxyde nitrique (NOR) et oxyde nitreux (N2OR) réductases.  
Oxydation de l'oxyde nitrique en NO2 (Ox) par une oxyde nitrique oxydase. 
 
Les organismes dénitrifiants ont besoin d’une source de carbone externe pour la biosynthèse et 
pour la génération d’énergie (Dinçer et Kargi (2000)). Cette présence nécessaire d’un donneur 
d’électrons peut se traduire dans les procédés conventionnels de dénitrification par un apport 
coûteux de matière carbonée. Cependant, dans le cas des traitements des eaux, les eaux 
résiduaires fournissent souvent une partie des sources de carbone nécessaires, car souvent 
chargées en carbone organique. 
 
 
II.3 Stoechiométrie de la dénitrification 
 







Figure 1. 6 Métabolisme de la dénitrification 
Avec:   
YH: rendement de conversion de la DCO en biomasse en g DCOx.g-1 DCOoxydée 
1-YH: consommation de DCO pour la réduction des NO3- , en g DCO.g-1 NO3- 
Xhét : concentration en bactéries hétéroteophes dénitrifiantes exprimée en g DCOx .L-1. 
 
La charge polluante fournie par les eaux résiduaires aux bactéries hétérotrophes, sert à la fois de 
source d’énergie (1-YH) et de substrat pour la croissance de la biomasse (YH). La DCO ainsi 
utilisée pour la dénitrification est oxydée en CO2 et en H2O. 
 





CO2 + énergie 
YH 
DCO Xhét 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I 
 
 23
Le processus de dénitrification peut être considéré comme une réaction en deux étapes : la 
première est relative à la réduction du nitrate en nitrite et la deuxième correspond à la réduction 
du nitrite en azote moléculaire. La cinétique de transformation des nitrates en nitrites 
(dénitratation) est plus lente que la cinétique de transformation des nitrites en azote gazeux 
(dénitritation). Il n’y a donc généralement pas d’accumulation de nitrites au sein du liquide.  
 
De nombreuses recherches sur la dénitrification ont été réalisées en ajoutant différents composés 
organiques comme source externe de carbone, comme par exemple le méthanol, l’éthanol, 
l’acétate… De ces composés organiques, le méthanol est considéré comme le plus intéressant 
d’un point de vue économique (Mc Carty et al., (1969)). Les eaux résiduaires peuvent également 
constituer de bonnes sources de carbone, et doivent pour cela être chargées en carbone 
organique bioassimilable et conduire à un taux de dénitrification suffisant tout en étant uniformes 
en composition et disponibles en quantité suffisante. 
 
Les réactions simplifiées de la dénitrification, avec le méthanol comme source de carbone, sont 
les suivantes (Verstraete et al. (1998)): 
 
OHCONOOHCHNO 22233 42626 ++→+ −−      Equation 1. 15 
−− +++→+ OHOHCONOHCHNO 633336 22232    Equation 1. 16 
        __________________________________________ 
−− +++→+ OHOHCONOHCHNO 675356 22233    Equation 1. 17 
 
Comme observé dans l'équation 1. 15, la réaction de dénitrification induit une formation d'ions 
OH- entraînant ainsi une augmentation du pH au cours de la réaction.  
L’équation 1. 17 permet de déterminer le rapport stœchiométrique C/N qui est de 0,71 g C.g-1 N-
NO3-. Sans tenir compte des besoins pour la croissance cellulaire, le rapport DCO/N théorique 
en considérant les besoins en oxygène nécessaire à l’oxydation du méthanol (soit 4 g O2.g-1 
Cméthanol) doit être au moins égal à 2,86 pour permettre une dénitrification complète à partir des 
nitrates. Le rapport DCO/N est réduit à 1,71 pour une dénitrification à partir des nitrites.  
 
Si le substrat est un acide gras volatil, les stœchiométries peuvent être différentes. Les réactions 
suivantes décrivent de façon simplifiée la dénitrification, avec l’acide acétique comme source de 
carbone : 
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OHCONOCOOHCHNO 22233 44828 ++→+ −−     Equation 1. 18 
−− +++→+ OHOHCONCOOHCHNO 826438 22232   Equation 1. 19 
        __________________________________________ 
−− +++→+ OHOHCONCOOHCHNO 8610458 22233   Equation 1. 20 
 
Les rapports DCO/N théoriques en considérant les besoins en oxygène nécessaire à l’oxydation 
de l’acétate sont les mêmes (soit 2,86 pour permettre une dénitrification complète à partir des 
nitrates et 1,71 à partir des nitrites). 
Cependant, une fraction de la matière organique étant utilisée pour la synthèse cellulaire, la 
stoechiométrie réelle est donc supérieure et fixée par le rendement de conversion hétérotrophe 
















  Equation 1. 21 
 
Les ratpports DCO/N observés sont relativement variables selon le type de substrat notamment. 
Certaines de ces valeurs pour une dénitrification à partir des nitrates sont rassemblées dans le 
Tableau 1. 6 (tiré de Spérandio (1998)). 
 
Auteurs g DCO. g-1 N-NO3- Substrat 
Henze et al., (1994) 3,5 – 5 ERU 
Isaacs et Henze (1995) 3,5 – 4,5 Acétate 
Tam et al., (1992) 5,3 Acétate 
Carley et Mavinic (1991) 5,9 Acétate 
 6,2 Méthanol 
 8,5 Extrait de viande 
 9 Glucose 
Tableau 1. 6 Quantité de DCO consommée par quantité de nitrates éliminés 
 
 




En règle générale, la réaction semble être réalisée par des micro-organismes mésophiles. Mais il 
n’existe pas de conditions optimales de température pour réaliser la dénitrification. 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I 
 
 25
Bien que la dénitrification semble possible entre 5°C et 75°C (Martin (1979)) du fait de la grande 
diversité des germes dénitrifiants, la température constitue néanmoins une variable majeure 
affectant la vitesse de la réaction biologique. Par ailleurs, l’augmentation de la température est 
favorable à la réaction puisqu’elle entraîne une diminution de la concentration saturante donc du 





Contrairement aux micro-organismes nitrifiants, les micro-organismes réalisant la dénitrification 
sont beaucoup moins sensibles aux fluctuations de pH. Le pH optimum semble se situer entre 7 
et 8,7. La réaction de dénitrification entraîne une élévation de pH qui doit être contrôlé puisqu’il 
peut y avoir inhibition de la réaction au delà de pH 9. Les travaux de Gee et Kim (2004) 
montrent toutefois que la dénitrification est possible à pH 9,5 dans un réacteur SBR accumulant 
les nitrites. Foglar et al., (2004) observe un pH optimum de 7,4 mais également une bonne 
dénitrification dans des gammes de pH allant de 5,9 à 8,4 pour une biomasse acclimatée. 
Cependant, sans acclimatation et à pH trop acide, la réduction de l’azote est incomplète, induisant 
la production d’oxyde nitreux (N2O) voir nitrique (NO) comme le montre Knowles (1982).  
 
 
C. Concentration en oxygène dissous 
 
Les micro-organismes dénitrifiants sont des bactéries aérobies facultatives qui tirent leur énergie 
de celle libérée lors du transfert des électrons des composés organiques vers l’oxygène, le nitrite 
ou le nitrate. Le choix de l’accepteur final se fait bien entendu en faveur de celui qui donnera la 
plus grande quantité d’énergie par unité de matière organique oxydée. Il a été montré que 
l’utilisation de l’oxygène comme accepteur d’électrons, plutôt que le nitrite ou le nitrate, permet 
de produire davantage d’énergie (Wisjnuprapto (1981)). De ce fait, la réaction de dénitrification 
est inhibée en présence d’oxygène, les rendements de dénitrification étant affectés. 
Cependant, les recherches concernant la nitrification/dénitrification simultanée en réacteur 
aérobie ont montré que les environnements locaux des organismes dans les flocs peuvent être 
très hétérogènes. Les limitations diffusionnelles peuvent donc provoquer la dénitrification dans 
des zones anoxies au sein des agrégats, même si une concentration significative d’oxygène est 
mesurée dans le milieu liquide.  
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III. Le Shunt des Nitrates 
 
 Depuis longtemps l’accumulation de nitrites (NO2-) observée dans les stations d’épuration est 
considérée indésirable, signe d’un dysfonctionnement de l’usine ou de présence de toxiques. Mais 
depuis que Focht et Chang (1975) et Turk et Mavinic (1987) ont souligné l’intérêt économique de 
l’accumulation de nitrites, de nombreux travaux cherchent maintenant à comprendre et maîtriser 
les facteurs causant cette accumulation. Cette voie d’optimisation s’est révélée de plus en plus 
évidente sur les effluents particulièrement chargés en azote. 
 
 
III.1 Principe et Intérêt 
 
La nitrification partielle avec arrêt au stade nitrite, suivie de la dénitrification des nitrites 
(surnommée aussi « shunt » des nitrates) est symbolisée par la Figure 1. 7. Le fait de stopper 
l’oxydation de l’ammonium au stade du nitrite présente de nombreux avantages économiques par 
rapport à un système conventionnel : 
 
9 une réduction de 25% des besoins en oxygène pour la nitrification, la réaction de nitratation 
n’ayant alors pas lieu, 
9 une réduction d’environ 40% des besoins en carbone pour la dénitrification, (absence de 
« dénitratation ») 
9 une production de biomasse plus faible. 
 
 
Figure 1. 7 Le shunt des nitrates 
 
Par ailleurs, il a été remarqué une vitesse de dénitrification 1,5 à 2 fois supérieure qu’en passant 
par les nitrates (Abeling et Seyfried (1992); Sheng-Kun et al., (1991)). 
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Ce système est particulièrement intéressant dans le cas d’effluents caractérisés par de faibles 
rapports C/N. L’obtention d’une accumulation stable de nitrites dans un procédé ainsi que 
l’étude des processus de « dénitritation » pour l’élimination totale de l’azote, présentent donc 
actuellement un intérêt certain. Différentes stratégies sont actuellement étudiées et appliquées 
dans le but d’obtenir une accumulation stable de nitrites. 
 
 
III.2 Stratégies de mise en oeuvre 
 
A. Lessivage hydraulique des espèces nitratantes en réacteur chemostat 
 
Le principe de cette stratégie est d’ajuster le temps de séjour des micro-organismes de façon à 
lessiver la population nitrite-oxydante en travaillant à une température suffisamment élevée pour 
que le taux de croissance des bactéries nitratantes soit inférieur à celui des bactéries nitritantes. Le 
procédé SHARON® (”Single reactor system for High activity Ammonia Removal Over Nitrite”), 
développé par la Delft University of Technology (Hellinga et al., (1998)) applique cette stratégie 
pour traiter des effluents concentrés en ammonium. 
Le réacteur utilisé est de type chemostat car il représente un moyen simple de fixer et de maîtriser 
l’âge des boues par le temps de séjour hydraulique (TSH). Le fait de travailler à température 
élevée, et donc à des taux de croissance élevés, implique qu’une rétention des boues n’est pas 
nécessaire pour obtenir un volume de réacteur acceptable.  
 
La Figure 1. 8 représente les évolutions de l’âge de boue minimum (θBmin = 1/(µ-b)) pour 




Figure 1. 8 Age de boue minimum pour maintenir les bactéries Nitrosomonas et/ou Nitrobacter 
 dans le réacteur en fonction de la température 
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Le temps de séjour en période aérobie doit être suffisamment long pour permettre la croissance 
de la population ammonio-oxydante mais également assez court pour éviter le développement 
des bactéries nitrite-oxydantes, ceci n’étant réalisable que pour des températures supérieures à 
30°C (cf.  
Figure 1. 8 Dans le cas du chemostat (flux continu), le temps de séjour hydraulique (TSH)  (égal 
au temps de séjour des boues) est fixé par exemple à environ 1,5 jours à 35°C afin de lessiver la 
population nitratante. L’importance de la température est donc primordiale lors de l’application 
de cette stratégie. La température optimale du procédé (déterminée expérimentalement par 
respirométrie) se situerait autour de 35 °C. 
Bien sûr pour fixer le temps de séjour, le pH est un paramètre très important de par son influence 




B. Contrôle de la concentration en oxygène dissous 
 
L’oxygène dissous étant un réactif pour lequel l’affinité des bactéries nitritantes est supérieure à 
celle des nitratants, une concentration suffisamment faible en oxygène dissous peut induire une 
limitation sélective de la réaction de nitratation. 
Cette limitation en oxygène peut être contrôlée soit dans des systèmes à biomasse fixée, soit dans 
des procédés à biomasse en suspension. 
 
Garrido et al., (1997) ont étudié l’influence de la concentration en oxygène dissous sur un 
domaine de 3,3 à 0,2 mg O2.L-1 dans un réacteur airlift à biofilm à une température de 30°C et un 
pH de 7. Selon eux, un maximum de nitrites accumulés est atteint entre 1 et 2 mg O2.L-1 avec un 
optimum à 1,5 mg O2.L-1. Pour des concentrations en oxygène dissous inférieures à 1 mg O2.L-1, 
les deux phénomènes de nitritation et de nitratation sont affectés. La limitation de l’activité des 
bactéries nitrite-oxydantes serait due soit à la localisation de ces dernières dans la partie interne du 
biofilm (donc avec une limitation du transfert d’oxygène), soit à une constante de demi-saturation 
pour l’oxygène plus faible pour les ammonio-oxydantes, hypothèse soutenue par Laanbroek et 
Gerards (1993). Il est cependant difficile de dissocier les phénomènes de limitation diffusionnelle 
dans les agrégats qui entraîne des modifications apparentes de constantes d’affinité et les écarts 
réels de constantes liées aux espèces elles-même.  
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Ceçen et Gonenç (1994) ont montré que l’accumulation des nitrites est très importante pour des 
rapports (O2,dissous)/(N-NH3) inférieurs à 5 pendant la nitrification, la formation de nitrates étant 
limitée. Par contre, cela n’a pas été observé quand le rapport est supérieur à 5. L’utilisation de ce 
rapport doit pouvoir s’expliquer par les épaisseurs de diffusion respectives des deux réactifs 
impliquant un épuisement de l’un ou de l’autre, dans les zones de diffusion dans l’agrégat. 
  
De manière générale une concentration de l’ordre de 0,5 mg O2.L-1 semblerait adéquate pour 
éviter l’oxydation des nitrites, mais une nitritation efficace peut également être maitrisée en 
fournissant l’oxygène de manière contrôlée en fonction de la charge ou de la concentration en 
azote ammoniacal (Bougard (2004)). 
 
 
C. Inhibition des bactéries nitratantes 
 
La nitrification partielle, soit l’accumulation de nitrites, peut également être possible en inhibant 
l’activité et la croissance des bactéries de type Nitrobacter, responsables de l’oxydation des nitrites.  
Selon l’étude effectuée par Anthonisen et al., (1976) et illustrée par la Figure 1. 9, les formes libres 
de l’ammoniaque et du nitrite – NH3 et HNO2 – ont un effet inhibiteur sur les populations 
nitritante (type Nitrosomonas) et nitratante (type Nitrobacter). L’hydroxylamine NH2OH a également 











Figure 1. 9 Graphique d’inhibition de la nitrification en fonction du pH  
et des concentrations en nitrite et  en azote ammoniacal total (Anthonisen et al., 1976) 
 
 
i Influence de NH3 
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La présence de NH3 peut-être liée à une forte concentration en azote ammoniacal dans l’eau usée, 
et au pH de celle-ci, ce dernier paramètre étant décisif comme le montre l’équilibre acido-basique 
de l’azote ammoniacal (pKa= 9,25 à 25°C). La concentration en ammoniaque libre SNH3 est 
fonction de la concentration en azote ammoniacal total, du pH et de la température de la 
solution, comme le décrit la relation (Equation 1.4) proposée par Anthonisen et al., (1976).  
 
Plusieurs valeurs seuils de NH3 caractérisant l’inhibition des populations nitratantes ont été 
rapportées par différentes équipes de recherche (Yoo et al., (1999)). Turk et Mavinic (1986,1987) 
ont obtenu une accumulation de nitrites en injectant par intermittence des niveaux d’ammoniaque 
de 5 mg N-NH3.L-1. Par la suite, Abeling et Seyfried (1992) ont montré qu’une concentration de 1 
à 5 mg NH3.L-1 permettait d’inhiber la nitratation et pas la nitritation.  
Anthonisen et al., (1976) ont noté que l’activité des Nitrobacter était significativement réduite pour 
des valeurs très faibles allant de 0,1 à 1 mg N-NH3.L-1. De la même façon, l’inhibition de la 
nitratation a été observée par Balmelle et al., (1992) à de faibles concentrations de l’ordre de 1 mg 
N-NH3.L-1. Cependant, des valeurs seuils plus élevées (de 6,6 à 8,9 mg N-NH3.L-1) ont été plus 
récemment obtenu par Mauret et al., (1996). D’autre part, l’effet combiné d’une forte teneur en 
ammoniaque libre et d’un pH élevé (8,5) a été observé par Ceçen et Gonenç (1994) ou 
Lironcourt (2002) comme ayant un effet inhibiteur sur Nitrobacter et conduisant ainsi à une 
accumulation plus stable de nitrites.  
 
Parallèlement, pour obtenir un taux de nitritation maximum, il est nécessaire d’éviter toute 
inhibition des bactéries du type Nitrosomonas par l’ammoniaque libre. Or Abeling et Seyfried 
(1992) ont noté une inhibition de la nitritation à partir de 7 mg NH3.L-1. Pour Anthonisen et al., 
(1976), l’ammoniaque libre commence à inhiber Nitrosomonas à partir de 10 mg N-NH3.L-1. 
D’après Abeling et Seyfried (1992), à un pH = 8,5 et une température de 20°C, la concentration 
optimale de NH3 pour avoir le minimum de nitratation et le maximum de nitritation est de 5 mg 
NH3.L-1. 
Surmacz-Gorska et al., (1997) ont effectué une étude sur un effluent synthétique contenant 776 
mg.L-1 de glucose et 500 mg N-NH4+.L-1. La concentration en NH3 dans le réacteur aéré a été 
fixée à 5 mg NH3.L-1 avec un pH de 8 et de telle sorte que la concentration en acide nitreux libre 
HNO2 ne dépasse pas 0,04 mg HNO2.L-1. Au bout du 65ième jour d’expérience, l’efficacité 
d’élimination de l’ammonium a atteint une valeur stable de 90%. Afin de contrôler le taux de 
conversion de l’azote, des mesures de respirométrie ont été effectuées et le rendement de 
conversion obtenu après stabilisation du procédé était de 0,06 g N. gMVS-1.j-1. 
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Cependant le problème d’acclimatation des bactéries nitratantes (du type Nitrobacter) à 
l’ammoniaque libre se pose. En effet, Wong-Chong et Loehr (1978) et Turk et Mavinic (1989) 
ont observé des bactéries Nitrobacter acclimatées pouvant tolérer jusqu’à 40 mg N-NH3.L-1 alors 
que des populations mixtes non acclimatées étaient inhibées à partir d’une concentration de 3,5 
mg N-NH3.L-1. 
 
9 Sur l’effet associé de la température et de l’inhibition par NH3 
 
Balmelle et al., (1992) ont montré qu’en dépit d’une concentration de 2 à 5 mg NH3.L-1, 
normalement inhibitrice pour Nitrobacter, ces dernières étaient actives sur un domaine de 
température allant de 10 à 20°C. Sous ces conditions, l’accumulation de nitrites reste faible. Par 
ailleurs, au delà d’une température de 20-25°C, une diminution de l’activité nitratante est observée 
ainsi qu’une activation de l’activité nitritante, celle-ci passant par un maximum à 25°C. L’effet 
inhibiteur de NH3 sur Nitrobacter pourrait être corrélé à la température, ou du moins l’application 
simultanée d’une concentration significative en NH3 et d’une température supérieure à 25°C 
semblent favorables à l’accumulation de nitrites (Yoo et al., (1999), Anthonisen et al., (1976) , 
Ford et al., (1980) ) 
 
 
ii Influence de HNO2 
 
La concentration de l’acide nitreux en solution est affectée par le pH de la solution 
selon l’équilibre acido-basique avec le nitrite NO2- (Equation 1. 5). 
La relation permettant de représenter la concentration en acide nitreux libre HNO2 comme une 
fonction de la concentration en nitrites, du pH et de la température est décrite par l’équation 1. 6. 
Selon Anthonisen et al. (1976), l’inhibition des organismes nitrifiants apparaît pour des valeurs de 
concentrations en HNO2 situées entre 0,22 et 2,8 mg HNO2.L-1 (cf. Figure 1. 9).  
 
 
iii  Influence de l’hydroxylamine NH2-OH 
 
L’hydroxylamine (NH2OH/NH3OH+) - un intermédiaire dans la nitritation - a également un effet 
inhibiteur sur la nitratation (Yang et Alleman (1992)). En effet, l’accumulation de ce composé est 
probable dans un système nitrifiant avec de fortes concentrations en azote ammoniacal, une 
faible concentration en oxygène et un pH élevé. 
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Etant liée à une faible activité nitratante, la forme libre de l’hydroxylamine est, selon Yang et 
Alleman (1992), le facteur le plus important par rapport à l’accumulation de nitrites dans des 
systèmes de nitrification opérés en batch. 
Stüven et al., (1992) ont montré une totale inhibition des bactéries nitrite-oxydantes par seulement 
1 mg NH2OH.L-1, l’hydroxylamine étant un intermédiaire de la réaction de monooxygenase des 
Nitrosomonas (Fux et al., 2002). 
 
 
IV. Autres processus biologiques de traitement de l’azote 
 
La plupart des recherches récentes sur l’élimination de l’azote se sont orientées soit vers une 
optimisation des procédés traditionnels, soit vers l’identification de nouveaux processus (et 
parfois de nouveaux micro-organismes).  
Ces problématiques sont particulièrement développées lorsque de fortes concentrations en azote 
ammoniacal doivent être traitées, c’est par exemple le cas des lixiviats de décharge, des 
surnageants provenant de la digestion des boues, d’effluents de réacteur anaérobie ou encore 
d’eaux usées agro-industrielles (exemple : lisiers de porc…). 
 
 
IV.1 Nitrification hétérotrophe et Dénitrification aérobie (Van Loosdrecht et 
Jetten (1998)) 
 
Contrairement à la nitrification autotrophe, l’oxydation de l’ammonium par des organismes 
hétérotrophes nécessite de l’énergie (sous la forme de carbone organique) qui entraîne une 
diminution du rendement de conversion. Certains organismes peuvent utiliser deux accepteurs 
d’électrons, l’oxygène et le nitrate, et atteignent alors une croissance plus rapide qu’en utilisant 
l’oxygène seul.  
C’est le cas de la bactérie Thiosphaera pantotropha (Robertson et Kuenen (1990)), qui est capable à la 
fois d’oxyder l'ammonium en nitrite puis en nitrate en présence d’un composé carboné et 
également de dénitrifier en condition aérobie.  
La contribution de ce phénomène combiné dans le cadre du traitement des eaux usées peut être 
considérée comme négligeable. Des calculs ont montré que seul pour un ratio DCO/N supérieur 
à 10, une faible quantité d’azote pourrait être éliminée par dénitrification aérobie. Dans ces 
conditions, la majeure partie de l’ammonium présent dans l’eau usée sera assimilée.  
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Par ailleurs, la notion de dénitrification aérobie est utilisée dans deux contextes différents, 
conduisant ainsi à une certaine confusion. Quelques fois, il s’agit de micro-organismes qui jouent 
un rôle dénitrifiant en présence d’oxygène, alors que dans certains cas, cette notion se réfère à 
une dénitrification dans un réacteur aéré liée à des hétérogénéités de concentration en oxygène. 
Dans ce dernier cas, une limitation diffusionnelle dans les flocs ou les biofilms, ou une mauvaise 
agitation du réacteur entraînant des poches anaérobies sont les causes probables d’une 
dénitrification classique. Une taille de floc de l’ordre de 150 µm (STOWA, 1997), ou encore un 
biofilm de 100 µm d’épaisseur, est suffisante pour permettre une dénitrification substantielle dans 
un procédé conventionnel à boues activées.   
 
 
IV.2 Dénitrification par des bactéries nitrifiantes autotrophes 
 
Les bactéries nitrifiantes autotrophes, telles que Nitrosomonas europaea, peuvent produire du N2O, 
NO et N2, en quantités significatives (Hooper et al., (1997)). Dans les cellules Nitrosomonas, la 
réduction des nitrites en N2O peut être couplée à l’oxydation de l’hydroxylamine en nitrite dans 
des conditions de microaérophilie (Ritchie et Nicholas (1972)). 
 
Bock et al., (1995) ont étudié la dénitrification des nitrites avec l’espèce bactérienne N. europaea en 
utilisant l'ammonium ou l'hydrogène comme donneur d'électrons et le nitrite comme accepteur 
d'électrons. Cependant, les taux de conversion rapportés par Ritchie et Nicholas (1972) – 3.10-9 et 
Bock et al., (1995) – 1,4.10-5 g N.g-1 MVS.j-1, sont bien plus faibles que ceux obtenus pour les 
réactions classiques de nitrification et dénitrification soit environ 1 à 5 g N.g-1 MVS.h-1. Selon 
Ritchie et Nicholas (1972), la dénitrification par des bactéries nitrifiantes autotrophes peut 
également être le résultat de réactions chimiques de quelques intermédiaires. Ainsi, ce type 
d’activité semble provenir d’une réaction parasite qui n’a lieu que sous des conditions 
particulières. Dans le cas des procédés de traitement des eaux, ces types de conversions ne 
semblent pas jouer de rôle significatif. 
 
 
IV.3 Oxydation de l’ammonium par voie anaérobie 
 
L’oxydation conventionnelle de l’ammonium a lieu grâce à l’action de l’enzyme « ammonium 
mono-oxygenase » qui nécessite de l’oxygène moléculaire.  
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Mulder et al., (1995) ont observé un phénomène particulier dans un pilote de dénitrification 
anaérobie par lit fluidisé de Gist-brocades (Pays-Bas) dans lequel les nitrates disparaissaient avec 
une consommation simultanée d’ammonium et une formation d’azote gazeux N2. Par la suite, 
Van de Graaf et al., (1995) ont démontré, qu’au lieu du nitrate, le nitrite était l’accepteur 





Le procédé d’oxydation anaérobie de l’ammonium (réalisé avec des bactéries de type 
Anammoxidans), dont la réaction simplifiée est donnée ci-après, offre de nouvelles possibilités 
pour de futurs systèmes de traitement des eaux usées. 
OHNNONH 2224 2+⇒+ −+     Equation 1. 22 
Energie libérée : - 358 kJ.mol-1 NH4+ 
 
L’ammonium est oxydé en diazote gazeux, le nitrite étant utilisé en tant qu’accepteur d’électrons 
et l’ammonium comme donneur d’électrons. La réaction globale de ce processus est 
exothermique, et peut ainsi fournir une énergie suffisante pour la croissance des micro-
organismes. 
 
Il s’agit d’un procédé biologique autotrophe et strictement anaérobie (Jetten et al., (1999)). Le CO2 
est la source carbonée principale utilisée pour la croissance cellulaire. Basée sur les bilans 
matières, la stœchiométrie détaillée de ce procédé s’écrit de la façon suivante (Strous et al., 
(1999)): 
OHNOCHNONHHCONONH 215.05.0232324 03.2066.026.002.113.0066.032.1 +++⇒+++ −+−−+
Equation 1. 23 
 
 
B. Types de micro-organismes 
 
De précédentes études ont montré que les Nitrosomonas pouvaient oxyder l’azote ammoniacal en 
utilisant les nitrites comme accepteur d’électrons. En condition anoxie et en limitation d’oxygène, 
la vitesse de réaction est inférieure à 0,08 g N.g MVS-1.j-1 (Bock et al., (1995) ; Jetten et al., (1999) ; 
Kuai et Verstraete (1998) ; Schmidt et Bock (1997,1998) ; Zart et Bock (1998)).  
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Mais dans le cas des réacteurs d’oxydation anaérobie de l’ammonium, l’activité observée est 
beaucoup plus grande. Après extraction de l’ADN et amplification PCR de 16SrRNA, la bactérie 
responsable de la réaction « Anammox » (équation 1.22) a été identifiée comme faisant partie de 
l’Ordre des Planctomycétales et appelée Brocadia anammoxidans (Strous et al., (1999)). 
Une deuxième bactérie, provisoirement appelée Candidatus "Kuenenia stuttgartiensis", a été 
découverte comme étant responsable du procédé dans plusieurs stations de traitement des eaux 
en Allemagne et en Suisse (Egli et al., (2001) ; Schmid et al., (2000)) et possède un phénotype 
similaire à celui de B. anammoxidans. Ces deux micro-organismes doivent cependant avoir des 
niches écologiques différentes car  rarement trouvés ensemble dans un unique réacteur.  
 
 
C. Microbiologie et mécanismes biochimiques 
 
D’après certaines études (Van de Graaf et al., (1995) ; Jetten et al., (2001)), il apparaît que 
l’hydroxylamine et l’hydrazine sont d’importants intermédiaires de cette réaction. Des marquages 
au 15N- proposent un mécanisme de réaction possible, schématisé par la Figure 1. 10. Dans ce 
mécanisme, l’ammonium, associé à l’hydroxylamine (NH2OH) est converti en hydrazine (N2H4). 
Par la suite, l’hydrazine est oxydée en N2, ceci produisant 4 électrons. Ces électrons peuvent alors 
être utilisés dans la réduction des nitrites en hydroxylamine.  
 
 
Figure 1. 10 Mécanisme du processus Anammox 
 
De plus, les recherches sur l’enzymologie du procédé « Anammox » ont permis, après extraction 
des cellules, d’identifier une hydroxylamine oxidoréductase (HAO). Cette enzyme est capable 
d’oxyder à la fois l’hydroxylamine et l’hydrazine. Le catalyseur noté NR est une enzyme nitrite-
réductrice dont le produit supposé est l’hydroxylamine. Enfin l’enzyme HH (hydrazine hydrolase) 
condense l’hydrazine à partir de l’ammoniaque et de l’hydroxylamine. Enfin, HZO est une 
enzyme hydrazine-oxydante, a priori équivalente à l’hydroxylamine oxydoréductase (HAO) 
(Jetten et al., (2001)). 
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D. Paramètres influents 
 
Les souches type Anammoxidans sont actives pour des températures comprises entre 6 et 43 °C 
(Thamdrup et Dalsgaard (2002)). Le pH du procédé est situé entre 6,7 et 8,3 (pH optimal = 8). 
L’affinité pour les substrats ammonium et nitrite est très grande, les constantes d’affinité étant 
inférieures à 0,14 mg N.L-1.  
 
 
i Influence de l’oxygène 
 
Des expériences en réacteur batch montrent que l’oxygène inhibe complètement l’activité des 
micro-organismes Anammoxidans, pour des valeurs aussi faibles que 0,5% de la saturation de l’air 
(Van de Graaf et al., (1996) ; Jetten et al., (1997)).  
De plus, même si une étude sur un réacteur séquencé aérobie (2h) /anoxie (2h) a montré la 
réversibilité de cet effet inhibiteur de l’oxygène, il est à noter que l’activité « Anammox » de ces 
cultures n’est possible que sous des conditions locales d’anoxie stricte (Jetten et al., (1999)). 
 
 
ii Effet inhibiteur des nitrites 
 
En présence de plus de 100 mg N-NO2-.L-1, la réaction « Anammox » est totalement inhibée 
(Strous et al., (1999)). Cependant, cette inhibition par les nitrites peut être surmontée en ajoutant 
de faibles quantités de l’un des deux intermédiaires du processus Anammox, c’est à dire 
l’hydrazine et l’hydroxylamine. Il « suffit » d’injecter une concentration supérieure à 1,4 mg N-
N2H4.L-1 pour l’hydrazine ou supérieure à 0,7 mg N-NH2OH.L-1 pour l’hydroxylamine. 
 
 
iii Autres inhibiteurs 
 
Strous et al., (1997) et Jetten et al., (1999) ont démontré l’effet inhibiteur des composés suivants : 
- Acétylène 
- 2-4 Dinitrophénol  
- Carbonyl cyanide m-chlorophenylhydrazone  
- HgCl2  
- Phosphate 
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V. Les réacteurs de traitement biologique de l’azote 
 
Le traitement biologique conventionnel de l’azote ammoniacal en station d’épuration se réalise 
donc en deux étapes – la nitrification et la dénitrification, nécessitant des conditions 
environnementales différentes. La composition de l’eau à traiter (rapport C/N et  types de 
composés azotés) détermine l’ordre des réacteurs de nitrification et de dénitrification, ou le choix 
d’un système à aération alternée.  
 
 
V.1 Les procédés conventionnels 
 
 
A. Le procédé à boues activées 
 
Les procédés à boue activée, présents dans la majorité des stations d’épuration, ont pour fonction 
d’éliminer la pollution carbonée et azotée. Les étapes de nitrification et dénitrification ont 
généralement lieu dans des bassins où co-existent à la fois des bactéries autotrophes et 
hétérotrophes. La réalisation de la nitrification et de la dénitrification par cette culture mixte 
nécessite donc d’alterner des conditions aérobie et anoxie. Par ailleurs, pour une bonne 
dénitrification, il est nécessaire de disposer d’une quantité suffisante de carbone biodégradable, 
qu’elle provienne de l’effluent à traiter et/ou d’un ajout supplémentaire.  
 
Plusieurs configurations sont proposées pour respecter ces conditions et également minimiser les 
coûts ; selon les caractéristiques de l’effluent à traiter, les contraintes imposées à l’effluent de 
sortie et le volume des bassins. Pour les systèmes à faible charge et aération prolongée, le procédé 
est souvent à bassin unique, dans lequel sont réalisées les réactions de nitrification/dénitrification 
par alternance de conditions aérobie/anoxie par simple mise en marche ou arrêt des aérateurs 
dans une même zone ou par l’établissement de zones distinctes (cas du chenal d’oxydation). 
 
Cependant, le système à plusieurs bassins est probablement le plus répandu. Dans ce cas, le 
bassin de dénitrification peut être placé avant ou après celui de nitrification, selon la teneur en 
nitrates (et/ou nitrites) et en carbone biodégradable de l’effluent à traiter.  
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Ainsi, afin d’éviter l’ajout de carbone organique coûteux, il est possible de réaliser la réaction de 
dénitrification en tête de traitement (procédé Ludzack-Ettinger modifié) et utiliser ainsi au 
maximum le carbone présent dans l’effluent (Figure 1. 11 a). Le nitrate produit dans la zone 
aérobie est dans ce cas recyclé pour être dénitrifié dans la zone d’anoxie. Dans le cas où l’effluent 
ne présente pas un rapport DCO/N suffisant pour réaliser une dénitrification complète des 
nitrates produits, il est alors nécessaire de placer une post-dénitrification après le bassin aérobie 













Figure 1. 11 Quelques configurations de systèmes de traitement de l’azote.      
a : procédé Ludzack-Ettinger modifié ; b : système avec une pré et une post-dénitrification 
c : système à boues sépareés   
 
Enfin, il existe des systèmes utilisant des boues spécifiques pour chaque réaction (nitrification et 
dénitrification), dans des bassins différents (cf. Figure 1. 11 c). Ce type de système permet une 
optimisation efficace de chaque processus. Cependant, il nécessite l’ajout d’une source de 
carbone externe au niveau du procédé de dénitrification, et également la succession d’un plus 
grand nombre d’opérations unitaires notamment de deux séries de décanteurs.. 
 
 
B. Le réacteur à alimentation séquencée (SBR : sequencing batch reactor) 
 
Le réacteur SBR (Sequencing Batch Reactor) est un réacteur à biomasse libre, infiniment mélangé 
lors duquel un cycle de fonctionnement est répété successivement. Ce cycle, illustré par la Figure 
1. 12, est divisé en plusieurs étapes : l’alimentation, la réaction biologique, la purge de liqueur 
mixte (ayant lieu généralement avant la décantation pour bien maîtriser l’âge de boue), la 
décantation et la vidange.  
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La durée totale du cycle dépend du temps de séjour hydraulique (lié par le taux de renouvellement 
du réacteur à chaque cycle), de la concentration de l’effluent à traiter (et donc des performances 
du  procédé) et des caractéristiques de décantation. 
 
Figure 1. 12 Principe de fonctionnement d’un cycle du réacteur SBR 
 
L’un des avantages de ce type de réacteur est la présence de la décantation au sein du réacteur qui 
permet d’éviter ainsi les coûts associés au décanteur secondaire. Mais d’un point de vue 
biologique, la particularité principale de ce système est d’imposer de fortes concentrations en 
polluants/substrats dans le réacteur (contrairement aux systèmes à alimentation continue). Ceci 
conduit à développer des populations avec moins de limitation par le substrat. De ce fait, par 
exemple les boues produites ont en général de bonnes capacités à décanter. Cependant, les 
phénomènes d’inhibition peuvent être accentués par rapport aux systèmes à alimentation 
continue. 
Le système peut être appliqué à des procédés de nitrification, de couplage 
nitrification/dénitrification, ou encore de dénitrification seule. Dans le cas d’un couplage 
nitrification/dénitrification dans le même réacteur, l’étape de réaction peut être divisée en deux 
phases : une phase aérobie pendant laquelle l’azote ammoniacal est transformé en nitrate et une 
phase d’anoxie pour la dénitrification. Pour bénéficier au mieux de la DCO contenue dans 
l’effluent, la phase d’anoxie précèdera la phase d’aération.  
Pour plusieurs raisons (minimisation de l’inhibition, maintien du pH) il peut être choisi de 
pratiquer une alimentation échelonnée, c’est à dire de diviser l’alimentation en plusieurs phases, 





Purge liqueur mixte 




Figure 1. 13 Exemple de cycle avec séquençage des phases alimentation/ nitrification/ 
dénitrification. a : avec une alimentation contenant de la matière organique biodégradable ; b:avec 
une alimentation contenant principalement de l’azote et avec une source externe de carbone. 
 
Ce type de procédé peut être envisagé pour le traitement d’effluents tels que les effluents de 
digestion anaérobie (Fux et al., (2003) ; Lai et al., (2004)) ou encore les effluents industriels comme 
les lisiers de porc, les lixiviats de décharge (Doyle et al., (2001)). 
 
 
C. Les procédés à biomasse fixée 
 
Il existe un grand nombre de réacteurs à biomasse fixée, tels que le lit bactérien, les biodisques 
mais également les biofiltres et les réacteurs à lit mobile. Le principe repose sur les capacités 
naturelles des micro-organismes à se fixer et à coloniser une surface solide.  
Malgré une phase de colonisation parfois très lente (60 à 100 jours), les procédés à biofilm 
permettent une excellente rétention de biomasse et une concentration en biomasse élevée. Par 
ailleurs, des études ont montré une sensibilité moindre au faibles températures (Tanaka et al., 
1996) et aux agents inhibiteurs (Hunik et al., 1992). 
 
 
V.2 Les procédés et stratégies de traitement de l’azote via l’accumulation de 
nitrites 
 
Différentes filières et réacteurs peuvent être envisagés pour optimiser l’élimination de l’azote (en 
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- une nitrification partielle au stade nitrite et une dénitrification hétérotrophe dans le même 
réacteur par alternance de conditions aérobie/anoxie (SHARON, SBR), 
- une nitrification partielle au stade nitrite suivi d’un réacteur de dénitrification hétérotrophe, 
- une nitrification partielle au stade nitrite (50%) suivi d’un réacteur Anammox, 
- une nitrification partielle au stade nitrite et une dénitrification simultanée par micro-aérophilie 
(CANON, OLAND), la dénitrification étant alors hétérotrophique ou autotrophique. 
 
A. Les systèmes à réacteur unique  
 
i Par aération séquencée (SHARON®, SBR) 
 
Le procédé biologique hollandais SHARON ® (Single Reactor System For High Activity 
Ammonia Removal Over Nitrite) consiste à transformer l’ammoniaque en nitrites par voie 
aérobie. La dénitrification des nitrites peut être réalisée dans le même réacteur par des séquences 
anoxiques. Hellinga et al., (1998) proposent un système de nitritation/dénitritation en chemostat 
avec une alternance de séquences aérobie/anoxie (80 minutes aérobie/40 minutes anoxie). 
D’après les études publiées (Hellinga et al., (1998), Van Kempen et al., (2001), Van Dongen et al., 
(2001)), ce procédé permet d’atteindre des taux de conversion de l’ammonium en azote 
moléculaire de l’ordre de 90%. La mise en œuvre se fait en réacteur chemostat à une température 
élevée (30-40°C), en maintenant le temps de séjour hydraulique dans le système autour de 1 à 2 
jours selon la stratégie de lessivage hydraulique des bactéries nitratantes. 
 
Quel que soit le procédé de nitrification partielle (Chemostat ou SBR), une alternance de phases 
aérobie/anoxie dans le même réacteur, avec éventuellement un ajout de carbone organique 
pourrait permettre de dénitrifier les nitrites produits. Cependant, dans le cas de SHARON® et 
d’effluents de digesteur anaérobie (CIT/N proche de 1), cela impliquerait une perte d’ammonium 
en sortie (environ 50% du flux d’entrée). 
 
 
ii Par microaérophilie (Nitritation/Anammox au sein du même réacteur) 
 
Le procédé CANON « Completely Autotrophic Nitrogen removal Over Nitrite » (Sliekers et al., 
2002), appelé aussi OLAND « oxygen-limited nitrification and denitrification » (Kuai et 
Verstraete (1998)), est décrit comme un nouveau procédé éliminant l’ammonium au cours d’une 
unique étape, sans addition de DCO et dans des conditions de limitation en oxygène.  
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L’avantage de coupler le procédé Anammox à la nitrification partielle réside dans le fait que les 
bactéries type Anammoxidans peuvent être situées dans le même agrégat (biofilm) que les bactéries 
nitrifiantes autotrophes . D’après Egli et al., (2003), la nitritation est réalisée par les bactéries 
nitritantes présents dans la couche externe du biofilm alors que l’oxydation anaérobie de 
l’ammonium a lieu dans les couches plus profondes.  
 
L’équation globale du couplage de la nitrification partielle sous limitation en oxygène et de la 
réaction « Anammox » est présentée par Sliekers et al., (2002) sous la forme suivante : 
OHHNNOONH 22323 43.114.044.011.085.0 +++⇒+ +−   Equation 1. 24 
 
La conduite du procédé est basée sur la limitation en oxygène, donc la concentration en oxygène 
dissous présente dans le liquide est maintenue en dessous du seuil de détection qui est de 0,02 
mg.L-1. Les bactéries ammonio-oxydantes oxydent l’ammonium en nitrite en consommant 
l’oxygène et créent ainsi les conditions anoxies nécessaires à l’activation des bactéries 
Anammoxidans. 
 
Il apparaît que le mode de conduite en SBR a permis d’obtenir une rétention efficace de biomasse 
de l’ordre de 90%. De plus, en conditions de microaérophilie, seulement 0,25 mg N-NO2-.L-1 était 
présent dans le réacteur et la production de NO et N2O est considérée comme négligeable 
(0,05%).  
L’application du procédé CANON dans un lit fluidisé a abouti à des performances plus 
importantes, atteignant des vitesses d’élimination de l’azote de 1.5 kg N.m-3.j-1 (Sliekers et al., 
2002). Un procédé type contacteur biologique rotatif (RBC) conduit à un taux moyen 
d’élimination de l’azote de 89% alors que la charge appliquée atteint une valeur maximale de 8,3 g 
N.m-2.j-1, le produit majoritaire étant l’azote moléculaire.  
 
 
B. Les systèmes à deux réacteurs 
 
Les procédés d’élimination de l’azote par la voie des nitrites peuvent également être mis en œuvre 
dans deux réacteurs successifs. Ceci présente l’avantage de pouvoir mieux contrôler chacun des 
procédés et d’utiliser éventuellement des types de réacteurs différents. 
Il existe plusieurs configurations différentes, dont les principales sont le couplage de procédés 
SHARON/Anammox et Nitritation/Dénitritation.  
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i Le couplage SHARON/Anammox 
 
Dans le cas d’un couplage des procédés SHARON et « Anammox », l’équation résultante globale 
est la suivante : 
OHNCOOHCONH 222234 525.122 ++→++ −+    Equation 1. 25 
 
Deux aspects sont essentiels dans l’étape de nitritation : les bactéries nitrite-oxydantes doivent 
être continuellement supprimées, et le rapport nitrite/ammonium produit doit être de l’ordre de 
1,3. Le mélange nitrites et ammonium provenant du procédé SHARON sert ensuite d’influent 
pour le procédé « Anammox », lors duquel l’ammonium et les nitrites sont convertis en azote 
gazeux et en eau de façon anaérobie. 
 
Concernant le traitement par les bactéries anammoxidans, des installations relativement compactes 
peuvent être envisagées, de par de forts taux spécifiques de consommation d’azote (0,82 g N.g-1 
MVS.j-1), une grande affinité pour l’ammoniaque et les nitrites (Ks<0,1 mg N.L-1) et une 
croissance granulaire permettant une décantation efficace de la biomasse. Les température et pH 
optimum du procédé sont respectivement situés entre 7-8,5 et 30-37°C.  
 
D’après les données trouvées dans la littérature, le taux de croissance et le rendement de 
conversion de la biomasse Anammox sont très faibles (cf. Tableau 1. 7), ce qui nécessite donc 
d’avoir une excellente rétention de biomasse. 
 
Taux de croissance 
maximum (j-1) 
Rendement de conversion de la biomasse 
Anammox  (en kg MVS/kg N-NH4+) 
Auteurs 
- 0,07 Graaf et al., (1996) 
0,065 0,11 Strous et al., (1998)
0,072 0,12 Jetten et al., (2001) 
Tableau 1. 7 Différents taux de conversion et de croissance de la population Anammox 
 
Ainsi, une rétention efficace des micro-organismes comme celle effectuée par le réacteur SBR ou 
les systèmes à biomasse fixée (exple : lit fluidisé) est proposée pour maintenir les bactéries 
anammoxidans dans le réacteur.  
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Dans tous les cas, des temps de démarrage relativement longs sont nécessaires pour développer 
cette biomasse. Ce faible rendement de conversion est également un avantage car il permet de 
réduire significativement la production de boue, d’environ un facteur 10 par rapport à un système 
conventionnel de nitrification/dénitrification. 
 
Le Tableau 1. 8 rassemble quelques taux d’élimination de l’azote obtenus pour les deux types de 
réacteur, le SBR et le lit fluidisé. 
 
Type de réacteur 
Taux d’élimination maximal 
(kg Ntotal.m-3réacteur.j-1) 
Auteurs 
Lit fluidisé (30°C) 1,5 Strous et al., (1997) 
Lit fluidisé 2.6 Jetten et al., (1997) 
SBR granulaire 0.75 Van Dongen et al., (2001) 
SBR granulaire (30°C) 
0.6 à 2.4 - sur les périodes non 
limitées en nitrites 
Fux et al., (2002) 
Tableau 1. 8 Taux d’élimination de l’azote par la biomasse Anammox 
 
Van Dongen et al., (2001) ont expérimenté ce couplage avec un temps de séjour de 1 jour et à 
35°C pour SHARON en chemostat et en utilisant un réacteur SBR à boue granulée pour 
Anammox (cf. Figure 1. 14).  
 
 
Figure 1. 14 Procédé couplé Sharon/Anammox par Van Dongen et al., (2001) 
 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I 
 
 45
Ils ont obtenu une efficacité de conversion de l’ammoniaque en azote gazeux de 80% pour une 
charge de 1,2 kg N.m-3.j-1, l’ammonium ayant été converti à 53% en nitrites dans le procédé 
SHARON®. Le réacteur convertit la charge ammoniacale de l’effluent de digestion des boues en 
nitrites pour plus de 50%. Le réacteur SBR « Anammox » élimine 95% de toute la charge azotée 
de l’effluent provenant du réacteur Sharon.  
 
Jetten et al., (1997) ont obtenu des résultats sensiblement identiques aux expériences citées 
précédemment, pour le traitement d’un effluent de digestion des boues. Le procédé Sharon est 
alors mis en œuvre dans un réacteur chemostat sans contrôle du pH, et le procédé Anammox a 
lieu en lit fluidisé. Pour SHARON, l’ammonium est converti à 53% (39% en nitrites et 14% 
nitrates). Globalement, le taux d’élimination de l’ammonium est de 83%. Seuls 1,7 kg O2.kg-1 N-
NH4+ sont consommés et aucune DCO n’est nécessaire ; des résultats très intéressants par 
rapport aux systèmes conventionnels.  
 
Le procédé a également été mis en œuvre avec un réacteur à lit fixe pour Anammox (Fux et al., 
(2004)). Les performances atteintes étaient de 3,5 kg N.m-3.j-1 mais nécessitaient une durée de 
démarrage, d’adaptation de plus d’un an. 
 
Strous et al., (1997) ont obtenu en lit fluidisé des capacités maximales de conversion de 0,7 kg N-
NH4+.m-3réacteur.j-1 soit 1,5 kg Ntotal.m-3réacteur.j-1. lors du traitement de l’effluent d’un digesteur de 
boues de la STEP de Dokhaven (pouvant contenir jusqu’à 2 g N-NH4+.L-1). L’étude faite sur 150 
jours a démontré une efficacité du procédé de l’ordre de 82% d’élimination de l’azote 
ammoniacal et 99% d’élimination des nitrites.  
Strous et al., (1997) ont donc montré l’intérêt du procédé Anammox en lit fluidisé, notamment de 
par une activité de la biomasse élevée de 0,15 kg Ntotal.kg-1 MVS.j-1 à 34°C (10 fois supérieure à 
celle d’un système conventionnel Nit/Dénit à 20°C), et de par la capacité de réacteur à maintenir 
une concentration en biomasse élevée (10 g.L-1). 
Malgré tout, le procédé « Anammox » mis en œuvre dans un réacteur SBR apparaît plus stable et 
plus facile à mettre en œuvre.  
 
Enfin, si les phénomènes d’inhibition peuvent être contrôlés, la maîtrise et la transposition du 
procédé Anammox à grande échelle reste aujourd’hui encore limitée, le frein principal étant la 
dynamique de croissance lente des populations mises en jeu. 
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ii Le couplage Nitritation/Dénitritation 
 
Concernant la première étape, des recherches sur la nitrification partielle ont été faites en utilisant 
d’autres types de réacteur que le chemostat et également d’autres stratégies de mise en oeuvre du 
procédé. 
  
Lironcourt (2002) a comparé les performances d’un chemostat et d’un SBR avec pour stratégies 
respectives, le lessivage des bactéries nitratantes et l’inhibition des bactéries nitratantes par l’azote 
ammoniacal, dans le cas d’un effluent très chargé en ammonium et en DCO et sans carence de 
bicarbonates. Dans le cas du réacteur Chemostat, le faible TSH préconisé par le brevet SHARON 
n’a pas pu être atteint, l’activité autotrophe s’est révélée très sensible aux perturbations et 
l’accumulation des nitrites très instable. Par contre le fonctionnement en SBR a permis un 
meilleur abattement de l’ammonium avec une nitritation régulière et une meilleure réaction face 
aux perturbations. 
 
Il a été conclu que la nitrification partielle en réacteur chemostat était particulièrement adaptée 
aux effluents de digesteurs anaérobies (carencés en bicarbonates et qui conduisent à une 
nitrification incomplète) et que son application à d’autres effluents peut poser des difficultés. 
 
Pollice et al., (2001) ont comparé l’influence de l’âge de boue et de l’aération sur une nitrification 
partielle en réacteur SBR. Or ils suggèrent que la stratégie de limitation en oxygène, appelée 
encore microaérophilie, est plus robuste et aboutit à une accumulation de nitrites plus stable que 
dans le cas d’un contrôle de l’âge de boue.  
 
Cependant, les nitrites accumulés peuvent être engagés dans de possibles réactions parasites, 
formant des nitro-anilines en présence d’aniline, de nitrite et de radicaux hydroxyles.  
Quel que soit le type de stratégie mis en œuvre pour réaliser l’étape de nitrification partielle, un 
procédé de dénitritation hétérotrophe des nitrites peut donc a priori être placé en aval. 
L’inhibition par les nitrites de cette dénitrification devra cependant être considérée (Bougard 
(2004)). 
Comparé à un système conventionnel, ce couplage permet de réduire les coûts d’aération et les 
besoins en source de carbone, tout en s’appuyant sur des mécanismes biologiques bien connus. 
 
 





Pour dimensionner et mettre en oeuvre un système de traitement, il est nécessaire de comprendre 
la biochimie des micro-organismes impliqués dans les réactions. Or, certains aspects concernant 
la dégradation de l’ammoniaque et du nitrite restent controversés, notamment les mécanismes 
d’inhibition par NH3 et HNO2, et les formes des substrats des bactéries nitritantes et nitratantes 
sont encore discutées (Suzuki et al., (1974) ; Van Hulle et al. (2004) ; Groeneweg et al. (1994)).  
 
Cette recherche de base est primordiale pour optimiser les procédés existants et créer des 
procédés innovants. Les mécanismes nitrifiants et dénitrifiants sont relativement bien connus. Ce 
n’est pas le cas des bactéries anammox, mais qui ouvrent de nouvelles perspectives très 
intéressantes. Dans le but d’approfondir cette nouvelle voie, les procédés tels que SHARON®, 
« Anammox » et « Canon » ont été développés pour traiter des effluents très concentrés en azote, 
en particulier les surnageants issus de digesteur anaérobie. 
 
La voie d’optimisation qui consiste à stopper la nitrification au stade des nitrites montre un fort 
potentiel mais il apparaît que la principale difficulté est de maintenir une accumulation stable de 
nitrites tout en recherchant une nitrification complète de l’ammoniaque, selon la stratégie 
employée et avec tous les phénomènes d’inhibition qui peuvent avoir lieu. 
 
 
Dans le futur, l’optimisation de ces procédés devrait permettre de meilleures performances 
d’élimination tout en réduisant les coûts liés à ces systèmes. Il existe un intérêt certain pour les 
systèmes de traitement à réacteur unique et compact, mais ceux-ci nécessitent une maîtrise 
parfaite du système. En parallèle, les systèmes à multiples bassins semblent plus coûteux mais 
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La principale source de phosphore dans les effluents domestiques sont les produits lessiviels et 
les détergents car ils constituent plus de la moitié des phosphates déversés. Le phosphore présent 
dans les eaux a principalement trois origines (Etude inter agences N°27, Agence de l’eau 1994): 
- les apports diffus d’origine agricole dus aux élevages intensifs, à la fertilisation agricole ou aux 
pratiques culturales soit 1,2 millions de tonnes, 
- les apports industriels dont les activités les plus impliquées sont les usines de fabrication 
d’engrais, les industries agro-alimentaires et de pâte à papier, soit 0,004 millions de tonnes, 
- les apports domestiques puisqu’un habitant est considéré comme rejetant 4 g de phosphore 
total par jour (phosphore métabolique et phosphore dû aux formulations détergentes) soit 
0,007 millions de tonnes. 
 
Les concentrations de phosphore maximales admissibles dans les rejets des stations d'épuration 
urbaines sont réglementées par l'arrêté du 22 décembre 1994 dans le cas de capacités supérieures 
à 10 000 E.H. La directive européenne impose que dans les zones sensibles après épuration, les 
eaux rejetées doivent contenir des concentrations en phosphore total inférieures à 2 mg.L-1 pour 
les agglomérations de 10000 à 100000 EH et à 1 mg.L-1 pour les agglomérations de plus de 
100.000 EH avec un rendement d’élimination de plus de 80 %. Parfois, lorsque les zones sont 
très sensibles, comme par exemple les zones littorales, les contraintes peuvent être encore plus 
strictes avec une concentration maximale admissible de 0,5 mg P.L-1. 
 
Dans les stations d’épuration classiques, le phosphore, contrairement à l’azote, ne peut-être 
éliminé de la phase liquide que par une phase solide, aujourd’hui inclu dans les  boues primaires 
ou secondaires. L’élimination du phosphore est possible soit par procédé biologique, soit par 
procédé physico-chimique (essentiellement la précipitation). Ces traitements engendrent une 
production de boues dont les teneurs en phosphore sont plusieurs fois supérieures à des boues 
issues d’un procédé sans traitement du phosphore. 
 
Le traitement de ces boues (par digestion par exemple) conduit à la libération du phosphore dans 
des surnageants qu’il est nécessaire de traiter. Dans cette situation, des flux plus concentrés en 
phosphates que les eaux résiduaires urbaines sont générés, ce qui facilite la précipitation et la 
cristallisation sous des formes non métalliques de phosphates (phosphates de calcium, de 
magnésium, d’ammonium…).  
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Ces fortes concentrations en phosphates sont également observées dans les lisiers de porcs voire 
d’autres effluents industriels (cf. Tableau 1. 9), pour lesquels la précipitation de ces sels doit être 
envisagée. 
 
Nous orienterons cette recherche bibliographique pour appréhender particulièrement ces 
phénomènes de précipitation et cristallisation dans les réacteurs biologiques lorsque, 
simultanément, des concentrations élevées en azote ammoniacal et en phosphates sont présentes 
dans un effluent. 
 
 
II. Le phosphore dans les effluents  
 
II.1 Formes du phosphore dans les eaux usées 
 
Dans les eaux résiduaires, le phosphore peut se trouver sous différentes formes (Henze 
(1996)) qui sont indiquées dans l’équation 1. 26: 
CTP = SPO4 + Sp-P + Sorg-P + Xorg-P    Equation 1. 26 
 
Avec 
CTP : phosphore total 
SPO4 : orthophosphates inorganiques dissous (en général de 50 à 70%) 
Sp-P : polyphosphates inorganiques dissous de formule générale PnO(3n+1)(n+2)- 
Sorg-P : phosphore organique dissous 
Xorg-P : phosphore organique particulaire 
 
Le phosphore se trouve donc principalement sous forme d’orthophosphates (HxPO4x-3), de 
polyphosphates (polymères d’acide phosphorique) et de formes organiques du phosphore 
dérivées du vivant. Rapidement, la forme orthophosphate est la principale en raison de 
l’hydrolyse des deux autres.  
L’ion phosphate peut se trouver dans trois états de protonisation – H2PO4-, HPO42- et PO43- - 
impliqués dans les équilibres acido-basiques suivants: 
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Les constantes d’acidité sont données à 25°C et sont telles que pKa1 = 2,1 ; pKa2 = 7,2 ; pKa3 = 
12,36. 
 
Etant donné les valeurs de pH classiquement rencontrées dans le cas des eaux usées, les formes 
principales sont H2PO4- et HPO42-. Ces ions ne sont pas tous libres, et sont souvent liés à des 
cations divalents ou trivalents (Ca2+, Mg2+, Fe2+, Fe3+..) suivant le pH de la solution. La  
Figure 1. 15 montre l’effet du pH sur la présence de certains de ces complexes en solution. 
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II.2 Teneur en phosphore des effluents 
 
Le phosphore contenu dans les eaux domestiques entre dans les stations généralement sous 
forme de phosphore soluble,  biodisponible et d’orthophosphates (PO43-, HPO42- et H2PO4). Les 
concentrations varient mais sont de l’ordre de 10 mg P.L-1.  
De nombreux autres types d’effluents peuvent contenir de fortes concentrations en phosphore et 
nécessiter ainsi des traitements adaptés. Parmi ces effluents, peuvent être cités les lisiers de porc, 
les lixiviats de décharge ou encore les surnageants de digestion anaérobie des boues de station 
d’épuration.  
Par ailleurs, les effluents de digesteur sont plus riches en phosphore lorsque la station traite le 
phosphore, les boues étant enrichies en phosphore. Ils peuvent atteindre des concentrations 
jusqu’à plusieurs centaines de milligrammes de phosphore,  comme le montre le Tableau 1. 9. 
 
Ortho-P MES N-NH4+ Mg2+ pH Auteurs 
43.9 140 500 26 7.93 Abe (1995) 
80 270 750 - - Williams (1998) 
207 - 756 7 7.4 Fujimoto et al., (1991) 
293 - 775 16.2 - Webb et al., (1995) 
Tableau 1. 9 Composition d’effluents de digesteur anaérobie de boue 
(tiré de Munch et Baar, 2001) 
 
 
Le Tableau 1. 10, tiré de Van Hulle (2005), rassemble les caractéristiques de divers autres 
effluents riches en azote et en phosphore. 




Tableau 1. 10 Composition des effluents concentrés en azote et phosphore  
(extrait de Van Hulle, 2005) 
 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie II 
 
 55
Pour traiter le phosphore présent dans ces effluents, il existe deux grandes voies d’élimination : la 
déphosphatation biologique et la déphosphatation physico-chimique. 
 
 
III. La déphosphatation biologique 
 
L’élimination biologique du phosphore est liée à deux phénomènes : 
- l’élimination « classique » du phosphore pour l’anabolisme des bactéries (1 à 2 % en masse de 
P par MVS), 
- la déphosphatation biologique basée sur l’accumulation de phosphates par la biomasse au-
delà des besoins métaboliques de croissance. 
 
A l’heure actuelle, la voie d’élimination biologique du phosphore favorisée fait appel à la 
suraccumulation biologique puisqu’une élimination « classique » ne permettrait pas d’obtenir une 
épuration suffisante. Le principe de la suraccumulation biologique repose sur le transfert du 
phosphore de la phase liquide (eau brute) vers la phase solide (boues activées) par stockage 
intracellulaire. Cette accumulation est réalisée par des micro-organismes particuliers 
déphosphatants. La boue s’enrichit alors progressivement en phosphore jusqu’à des teneurs 
potentiellement très importantes (jusqu’à 0,38 mg P.g-1MVS pour des populations 
déphosphatantes pures (Wentzel et al., (1997))). L’élimination du phosphore est alors réalisée par 
soutirage des boues excédentaires, dans des conditions où le relargage de phosphore est évité ou 
contrôlé. 
 
Le mécanisme de suraccumulation nécessite un schéma de traitement particulier caractérisé par 
l’alternance de phases anaérobies et aérobies.  
En conditions anaérobies, l’absence d’accepteur final d’électron tel que l’oxygène, ou encore le 
nitrite ou le nitrate, provoque un stress des bactéries. En réponse à ce stress et afin de maintenir 
les mécanismes de base ainsi qu’un avantage dans la compétition des populations, certaines 
bactéries hétérotrophes (dites déphosphatantes) stockent de manière intracellulaire des poly-
hydroxy-alcanoates à partir des acides gras volatils (notamment les métabolites de fermentation 
des bactéries anaérobies dont la molécule type est l’acide acétique). Parallèlement, elles dégradent 
leur réserves de polyphosphates intracellulaires et libèrent des orthophosphates. 
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En phase aérobie, donc dans des conditions favorables, ces mêmes bactéries se retrouvent 
nanties d’une réserve de substrat qui leur évite d’entrer en compétition sévère avec les autres 
bactéries aérobies qui se disputent les substrats carbonés restants. Elles dégradent donc leurs 
réserves carbonées et stockent davantage de polyphosphates qu'elles en avaient consommés. En 
effet, après avoir connu une période de stress, elles auront tendance à augmenter leurs réserves 
d’énergie de manière à pouvoir faire face à une nouvelle période défavorable.. 
La partie biologique du phénomène s’explique donc par l’accumulation en phase aérobie de poly-
phosphates intracellulaires dont le développement est favorisé par l’alternance de phases 
anaérobie et aérobie. Le complément d’élimination constaté proviendrait d’une précipitation 
chimique locale extracellulaire du phosphore en phase anaérobie lors de l’excrétion de phosphore 
inorganique (phénomène dont l’intensité dépend notamment de la teneur en calcium et en 
magnésium de l’eau à traiter). Etant donné que cette élimination peut se faire sans addition de 
réactifs chimiques, elle est très intéressante aussi bien d’un point de vue économique 
qu’environnemental.  
 
Dans le cas des effluents concentrés en phosphates et en ammoniaque, la déphosphatation 
biologique peut être appliquée. Cependant il s’agit d’un transfert du phosphore dans la matrice 
organique qui est réversible et qui n’est pas stable.  
En effet, dans les conditions anaérobie, les boues relibèrent les réserves intracellulaires de 
phosphore, ce qui peut impliquer par exemple des relargages dans les épaississeurs ou dans des 
décanteurs. Il est donc préférable d’envisager la déphosphatation comme un outil nécessaire pour 
concentrer les flux de phosphore dans les stations d’épuration, et d’utiliser ensuite une 
précipitation sur ces flux concentrés pour former des sels de phosphates valorisables. 
 
 
IV. La déphosphatation physico-chimique 
 
La déphosphatation physico-chimique est la voie d'élimination du phosphore la plus pratiquée en 
France représentant 86 % des cas.  
Le principe de cette déphosphatation repose sur les propriétés physico-chimiques, notamment la 
solubilité, des espèces chimiques sous lesquelles le phosphore peut être combiné. En effet, 
l’élimination physico-chimique du phosphore est réalisée au moyen de réactifs qui donnent 
naissance à des précipités ou des complexes insolubles intégrant des formes phosphorées, qui 
sont par la suite éliminés de l’eau par des techniques de séparation liquide-solide.  
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La déphosphatation physico-chimique présente plusieurs variantes, selon la nature des réactifs 
mis en œuvre et selon le mode d’intégration de l’étage de précipitation dans la filière de traitement 
(Morse et al., (1998)). Classiquement, il peut s'agir d'une précipitation des phosphates par des sels 
de fer ou d'aluminium, ou encore du calcium ; on obtient alors des précipités insolubles de 
phosphates métalliques, ou phosphates de calcium. 
 
Longtemps les seuls mécanismes utilisés étaient les précipitations par ajout de sels d’aluminium 
ou de fer, celui-ci étant largement plus utilisé de par son faible coût (FeCl3). Cependant, la 
possibilité de récupérer le phosphore sous une forme valorisable suscite depuis quelques années 
la recherche de nouvelles voies d’élimination. Les voies de recherche les plus développées sont 
actuellement la précipitation du phosphore sous forme de phosphate de calcium (notamment 
l’hydroxyapatite) ou de phosphate d'ammonium et magnésium (struvite).  
 
 
IV.1 Mécanismes de précipitation 
 
En premier lieu, la précipitation nécessite la formation d’un germe de nucléation stable. Ces 
germes peuvent se former par collisions de réactants dans la solution (nucléation homogène) ou 
par adsorption et formation de germes à la surface d’un solide (nucléation hétérogène). 
La distribution des formes phosphatées et donc leur précipitation, est gouvernée par le pH, tout 
comme la solubilité des précipités. 
 
La réaction de dissolution-précipitation d’un minéral MnXm(s) s’écrit sous la forme de l’équilibre 
suivant : 
( ) ( ) ( )aqaqsmn mXnMXM +⇔      Equation 1. 30 
Le produit de solubilité ks de cet équilibre est la quantité maximale de ( )smn XM  qui peut être 
dissoute dans un litre de solvant à une température donnée et s’écrit :








k =  
 
L’enthalpie libre, ou énergie de Gibbs, ∆Gr de la réaction s’écrit classiquement sous la forme : 




XMRTGG ln0 +∆=∆   Equation 1. 31 
 
avec  
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        ∆G0r (kJ.mol-1) l’enthalpie libre standard à 25°C et sous 1 atm 
        R la constante des gaz parfaits 
        T la température absolue 
        (M), (X) et (MnXm) les activités des éléments impliqués dans la réaction 
 







RTG ln0 −=∆  
Ainsi, l’équation 1. 31 devient : 
( ) ( )
( )
































RTG mnlnln  Equation 1. 32 
avec 
mn XM
Q  le produit ionique de la solution 
 
L’activité d’un solide est égale à 1, donc : 
( ) ( ) ( ) ( )mnXMmeqneqs XMQetXMk mn ==  
 
Par ailleurs, dans le cas de solutions très diluées, ce qui sera supposé dans cette étude, les activités 
peuvent être représentées par les concentrations (le coefficient d’activité tendant alors vers 1). 
La constante (ou le produit) de solubilité ks ainsi que le produit ionique mn XMQ  peuvent être écrit 
sous la forme : [ ] [ ] [ ] [ ]mnXMmeqneqs XMQetXMk mn ==  
 
L’état de saturation d’une solution par rapport à un minéral peut être représenté par un 





IS mnlog=    Equation 1. 33 
si IS > 0, la solution est sur-saturée 
si IS = 0, la solution est saturée, équilibrée 
si IS < 0, la solution est sous-saturée 
 
Le temps de contact et l’état de sursaturation sont des paramètres de première importance pour 
permettre la précipitation. Cependant, la constante de solubilité ne sépare pas nettement les 
mécanismes de précipitation-dissolution.  
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Une zone dite « métastable » dont la géométrie est variable selon les conditions physico-
chimiques du milieu est représentée par le schéma en Figure 1. 16.  
Une solution fortement sursaturée pourra former des précipités spontanément. Une solution 
située dans la zone « métastable » peut ne pas former de précipités durant une période 
relativement longue si aucun germe de nucléation n’est introduit, mais des formes non stables 
peuvent également se former. Il est donc important de connaître les différentes formes de 
précipités qui peuvent se former et comment ils évoluent dans le temps. 
 
Figure 1. 16 Diagramme schématique de solubilité et saturation en fonction du pH  
(tiré de Molle (2003)) 
 
 
IV.2 Précipitation de phosphates d’aluminium ou de fer 
 
L’élément aluminium ou fer est représenté par M, la réaction de base décrivant le phénomène 
peut alors s’écrire : 
M3+ + HnPO43-n  → MPO4 + n.H+    Equation 1. 34 
 
De plus, une formation d’hydroxyde se produit et interagit avec les équilibres des bicarbonates : 
M3+ +3 HCO3- → M(OH)3 + 3 CO2    Equation 1. 35 
 
Cette réaction réduit l’alcalinité de l’eau et entraîne une baisse de pH dépendant du pouvoir 
tampon. Elle peut contribuer à une consommation supplémentaire de réactif mais peut également 
jouer un rôle majeur dans l’élimination des phosphates (adsorption des phosphates sur les 
hydroxydes). Le pH est un paramètre très important dans ce type de réaction car il agit 
directement sur la solubilité des espèces en présence. Le pH optimum pour la précipitation de 
phosphates de fer ou d’aluminium se situe entre 6 et 6,5. 
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Le sel d'aluminium le plus employé industriellement est le sulfate d'alumine qui en précipitant les 
ions HPO42-, donne la réaction suivante : 
Al2 (SO4)3 + 2 HPO42- → 2 AlPO4 + 2 H+ + 3 SO42-   Equation 1. 36 
 
 
Quant à la précipitation des phosphates par des sels de fer, elle est relativement plus complexe du 
fait du double degré d’oxydation possible des ions de fer et de l’interférence possible du système 
des équilibres carboniques (précipitation du carbonate ferreux dont la solubilité est plus faible que 
celle de l’hydroxyde ferreux pour des pH inférieurs à 10,5), sans oublier l’adsorption possible sur 
les hydroxydes. En fait, l’existence des ions Fe2+ et Fe3+ dépend : 
- de la concentration en oxygène, 
- du pH,  
- de la concentration des réactifs ajoutés, 
- de la présence de carbonate et de sulfure. 
 
L’un des enjeux de la déphosphatation physico-chimique réside à présent dans le développement 
de procédés fiables, économiques et applicables à grande échelle dans des stations d'épuration, 
permettant la formation de sels de phosphates non métalliques.  
Deux pistes sont à ce jour explorées: 
- la formation de phosphates de calcium : ces molécules sont les mêmes que celles qui se 
trouvent dans les minerais, et sont donc utilisables par l'industrie des phosphates.  
- la formation de struvite : ce sont des phosphates ammoniacaux de potassium ou de 
magnésium. Ces molécules contiennent de l’azote ammoniacal et sont donc bien adaptées à la 
production d'engrais.  
 
 
IV.3 Précipitation de phosphates de calcium 
 
Il existe différentes formes solides de phosphates de calcium, les apatites étant les plus stables. 
Les formes les plus connues sont l’hydroxyapatite et la fluoroapatite. Or la plus retrouvée dans les 
effluents de type surnageant de digesteur anaérobie est l’hydroxyapatite (HAP) du fait de sa 
composition, le fluor n’étant pas présent en grande quantité dans ces milieux. 
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La formation de l’hydroxyapatite est régie par la réaction chimique suivante : 
( ) OHPOCaOHPOCa 345342 35 ⇔++ −−+    Equation 1. 37 
 
La constante de solubilité de l’hydroxyapatite est kHAP=[PO43-]3 [Ca2+]5 [OH- ] estimée par 
référence à 1,5849.10-58 à 25°C. Pour la caractérisation de l’équilibre, les concentrations en ions 
libres Ca2+ et OH- peuvent être directement estimées à partir des mesures dans la phase liquide. 
La concentration en PO43- peut être calculée à partir d’une mesure des orthophosphates totaux et 
selon l’équation 1. 39. 
[ ] ( ) ( ) ( )( )1101010 3232332134 +++= −⋅−+⋅−++− pHpKapHpKapKapHpKapKapKa doséPaq CPO  Equation 1. 38 
 
L’indice de saturation est alors calculé de la façon simplifiée suivante : 
IS HAP = 5 log [Ca2+] + 3 log [PO43-] + log [OH-] – log kHAP    Equation 1. 39 
 
Le calcul de cet indice est très sensible aux concentrations en calcium et en phosphates de la 
solution ainsi qu’au pH. 
Afin d’atteindre un état de sursaturation, il est envisageable de rajouter un élément comme par 
exemple le calcium. L’utilisation de la chaux constitue notamment une pratique ancienne dans 
l’épuration des eaux.  
 
Il est constaté que, au pH voisin de la neutralité, même si les eaux usées contiennent 
suffisamment de calcium pour ne laisser subsister qu’une trace de phosphate, la formation du 
précipité d’hydroxyapatite est très lente. L’adjonction de chaux permet alors d’augmenter le pH à 
8, accélérerant le processus de précipitation. A des pH supérieurs, compris entre 9 et 10,5, il se 
formera également d’autres précipités tels que les carbonates et en particulier la calcite. 
 
La dose de chaux à fournir est indépendante de la teneur initiale en phosphate, elle est fonction 
de : 
-    la dureté et l’alcalinité de l’eau, 
- la teneur résiduelle souhaitée en phosphore. 
 
Il est intéressant de noter que le précipité initial en général amorphe évolue vers un précipité 
cristallin qui peut accélérer le processus de précipitation et de cristallisation.  
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De plus, la formation d’un sel cristallisé permet d’obtenir un produit fini plus facilement 
déshydratable et valorisable. Un exemple de procédé existant pour obtenir le phosphate de 
calcium est le DHV Crystalactor®, un réacteur à lit fluidisé étudié par Morse et al., (1998), dans 
lequel la formation des cristaux est favorisée en ajoutant de la soude caustique ou bien du lait de 
chaux. La vitesse de cristallisation est relativement rapide et le temps de rétention peut être court. 
Au fur et à mesure de leur croissance, les cristaux descendent au fond du réacteur. A intervalles 
réguliers, les cristaux parvenus à maturité sont purgés et remplacés par un substrat vierge. Ceci 
permet un mode opératoire en continu et une bonne fluidisation.  
 
L’avantage majeur de ce procédé est que le phosphore est éliminé séparément des boues. En 
effet, à la place de boues volumineuses, ce procédé génère des granules de phosphate cristallisé de 




IV.4 Formation de struvite 
 
La struvite est une substance cristalline blanche constituée en concentration molaire de 
magnésium (Mg), d'azote (N) et de phosphore (P), le magnésium pouvant être substitué par du 
potassium (K) ou du nickel (Ni). La struvite, appelée encore « MAP » (Magnésium-Ammonium-
Phosphate) dont la forme principale est ( )OHPOMgNH 244 6. , est formée selon la réaction 
suivante (Doyle et al., (2002)) : 
( )OHPOMgNHOHPONHMg 24423442 6.6 ⇒+++ −++  Equation 1. 40 
 
 
A. Caractérisation des équilibres thermodynamiques 
 
La constante de dissociation ou produit de solubilité de la struvite est kMAP = [Mg2+][PO43-
][NH4+]. Cette constante a été estimée à 2,5119 10-13 à 25°C par référence dans de l’eau pure. 
 
Pour caractériser l’équilibre ionique lors de la formation de struvite, en tenant compte des 
équilibres acido-basiques des composés impliqués dans la struvite, les concentrations finales des 
constituants de la struvite en solution sont données par les équations suivantes, à partir des 
concentrations globales en orthophosphates CP dosé et en azote ammoniacal CN dosé : 
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[ ] ( ) ( ) ( )( )1101010 3232332134 +++= −⋅−+⋅−++− pHpKapHpKapKapHpKapKapKa doséPaq CPO  Equation 1. 41 [ ] doséMgaq CMg =+2         Equation 1. 42 
[ ] ( )( )44 101 pKapHdoséNaq CNH −+ +=        Equation 1. 43 
 
Afin de mesurer la constante de solubilité de la struvite et d’évaluer sa vitesse de formation pour 
une sursaturation équivalente à celle d’un effluent de digesteur (Tableau 1. 11), Adouani (2005) a 





Tableau 1. 11 Concentrations initiales des composés pour le test de précipitation de struvite 
 
Après 24 heures de réaction (l’équilibre étant atteint), des précipités sont observés pour chaque 
pH et les concentrations ioniques finales en solution ont été dosées dans le but de calculer le 
produit de solubilité de la struvite.  
 
Les premiers calculs ont montré que le calcul du produit de solubilité n’aboutit pas à une valeur 
constante mais varie avec le pH, si l’on ne prend pas en compte la formation de complexes. 
En effet, aux pH basiques, la présence du complexe MgPO4- est importante car la forme ionique 
PO43- devient prédominante et entraîne la formation du complexe suivant la relation : 
−−+ ⇔+ 4342 MgPOPOMg     Equation 1. 44 
 
La constante de dissociation correspondante, KD= [Mg2+][PO43-]/[MgPO4-], est considérée égale à 
10-6 à 25°C. 
 
Prenant en compte la possibilité d’une formation de ce complexe, le calcul des concentrations des 
ions libres est alors régi par les équations suivantes ([NH4+]aq n’en étant pas affectée) : 
 



















Equation 1. 45 
Concentrations initiales (mol.L-1) 
NH4+  (NH4Cl) Mg2+  (MgSO4.6H2O) PO43- (KH2PO4) 
0,071971 0,001805 0,003233 
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      Equation 1. 46 
 
Suite à ces modifications, les calculs ont permis d’atteindre une valeur moyenne de la constante 
de solubilité de la struvite de 6,20.10-13 (Adouani (2005)). Les détails des concentrations ioniques 
mesurées à l’équilibre sont exposés en Annexe 1. 
 
 
B. Analyse du solide 
 
Afin de confirmer la présence de struvite, Adouani (2005) a analysé les précipités obtenus à partir 
des expériences batch précédentes. Le diffractogramme correspondant au pH 7,82 est présenté 
en Annexe 1, et celui correspondant au pH de 8,86 est représenté par la Figure 1. 17. 
 
 
Figure 1. 17 Analyse solide du précipité obtenu après le test de précipitation de MAP à pH 8,86 
 
Si l’analyse du spectre obtenu pour un pH égal à 7,82 montre essentiellement la formation de 
précipité sous forme amorphe et ne permet pas de conclure sur la présence de struvite, le 
diffractogramme obtenu avec le test à pH 8,86 (Figure 1. 17) est très proche du spectre de 
référence de la struvite sous forme cristalline.  
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Cette analyse à pH 8,86, révèle donc clairement la présence de struvite cristallisée et également la 
possibilité d’un autre précipité, le phosphate de magnésium et de potassium.  
 
 
C. Conditions de précipitation de la struvite 
 
Initialement, la précipitation de struvite est un problème qui a été constaté dans les procédés de 
digestion anaérobie des boues. L’accumulation de struvite peut entraîner la réduction du diamètre 
des tuyaux et même les obstruer complètement. Hormis les canalisations, les pompes, les 
distributeurs d’air et les centrifugeuses peuvent également être affectés par ce phénomène. 
La formation de ce cristal peut avoir lieu spontanément puisque la plupart des ions sont en 
général naturellement présents dans l’effluent de digesteur. La formation de cristaux est 
généralement due à la perte de CO2 des solutions, causant une augmentation de pH ; mais celle-ci 
peut également être contrôlée par la présence d'éléments adéquats.  
 
La struvite peut ainsi être évitée en réduisant le pH, les concentrations des ions ou en utilisant des 
inhibiteurs (le chlorure ferrique, les zéolites, le diphosphate d’hydrogène de sodium et 
polyphosphate de sodium).  
Un autre enjeu est de former la struvite dans un réacteur spécifique où elle peut être contrôlée et 
également récupérée. Le procédé le plus courant est le réacteur à lit fluidisé. La précipitation est 
réalisée en contrôlant le pH ou le changement de concentrations.  
 
Le produit ionique étant défini par QMAP=[Mg2+][NH4+][PO43-], les valeurs relatives des 
concentrations des composés pouvant former la struvite sont déterminantes pour prédire 
l’équilibre final. Par rapport à la stoechiométrie, un excès d’ions NH4+ (généralement présent 
dans les effluents) est très favorable à la précipitation de struvite et à l’élimination du phosphore. 
Selon Stratful et al., (2001), plus la concentration en NH4+ est importante et plus le cristal est pur.  
 
Cette précipitation est contrôlée par le pH, le degré de sursaturation, la température et peut être 
perturbée par la présence d’autres ions en solution tels que le calcium, qui co-précipite avec les 
phosphates. De façon générale, la solubilité de la struvite diminue quand le pH augmente (au 
dessus de la neutralité). Cependant, lorsque le pH continue à augmenter au-dessus de pH=9, la 
solubilité commence à croître, puisque la concentration en ion ammonium diminue même si celle 
des phosphates ionisés PO43- augmente. 
SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie II 
 
 66
Selon Jaffer et al., (2002) et Stratful et al., (2001), la formation de struvite est optimale à un pH 
compris entre 8,5 et 9,0. 
La régulation du pH peut se faire : 
- par l'ajout d'oxyde de magnésium (Mg(OH)2), 
- par l'ajout de soude (NaOH), 
- par aération pour dégazer la solution.  
 
Concernant l’apport de magnésium, qui est généralement l’ion déficitaire, l'utilisation de Mg(OH)2 
offre notamment une double fonction, celle d'augmenter le pH (proche de 9), et d'augmenter la 
concentration en Mg2+, donc le niveau de sursaturation. D’autres sources de magnésium sont 
possibles, par exemple le cas d’une eau dure, une eau de mer, des déchets. La présence de 
supports dans les digesteurs anaérobies peut également être une autre source de Mg2+ (matériau 
minéral pouvant se dissoudre dans le milieu et fournir des sites d’échange pour certains ions). Le 
magnésium peut enfin aussi provenir des polyphosphates (dans un rapport de 0,3 mol de 
magnésium pour 1 mol de phosphate). 
 
Un exemple de technologie, permettant la formation de struvite, est le procédé Phosnix : un 
réacteur type colonne aérée. Dans ce procédé, du chlorure de magnésium et une solution alcaline 
sont mélangés à l’eau usée pour initier une réaction de nucléation et de croissance des cristaux de 
struvite (Morse et al., 1998).  
 
Un autre exemple est le procédé REM NUT qui permet la récupération du phosphore, de 
l'ammonium et du potassium présents dans les eaux usées à partir d'un échange d'ions sélectif 
suivi d'une précipitation sous forme de struvite (par ajout d’ions Mg2+ à pH contrôlé). Ce procédé 
est approprié pour beaucoup d'applications et peut être intégré à d'autres technologies de 
récupération du phosphore.  
 
 
La formation maîtrisée de struvite (MAP) représente donc une voie originale d’élimination 
physico-chimique du phosphore et par la même occasion de l’ammonium. Ce précipité pourrait 
ensuite être revalorisé en tant que fertilisant même si son utilisation est encore discutée. 
 
 





Les deux grandes voies d’élimination du phosphore sont la voie biologique par suraccumulation 
du phosphore et la voie physico-chimique par précipitation. Les principales techniques de mise 
en œuvre des procédés de traitement du phosphore sont présentées en Annexe 2. 
Dans une filière classique, la suraccumulation biologique peut être intéressante car très peu 
coûteuse et ne nécessitant pas de réactifs spécifiques. Ce procédé est particulièrement adapté 
lorsque l’effluent ne présente pas une très forte concentration en phosphore (faible taux 
d’élimination) mais suffisante en carbone pour réaliser à la fois la dénitrification et la 
déphosphatation biologique. Ce procédé représente le meilleur moyen de produire des flux de 
phosphore concentrés afin de favoriser une éventuelle précipitation. 
 
Pour les effluents concentrés, la formation de phosphates de calcium et phosphates de 
magnésium constitue : 
- un problème lorsqu’elle n’est pas maîtrisée, 
- un moyen de former un produit solide revalorisable si la cristallisation est maîtrisée dans un 
réacteur spécifique.  
Les équilibres peuvent être caractérisés en prenant en compte les différents sels de phosphate, la 
complexation des phosphates, les équilibres acido-basiques. Pour mieux réaliser cette 
récupération du phosphore, la connaissance des équilibres chimiques et thermodynamiques des 
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Dans le cas d’effluents particulièrement riches en azote ammoniacal (plus de 300 mg N.L-1) et 
éventuellement en phosphore, la voie de traitement qui a été choisie est la nitrification partielle. 
Cette voie a montré de bonnes potentialités d’élimination de l’azote tout en réduisant les coûts de 
fonctionnement occasionnés par le processus de nitrification classique. 
 
Plusieurs techniques sont envisageables (Verstraete et Philips (1998), Pollice et al., (2002)). Le 
verrou réside dans le maintien de la conversion stable de l’ammoniaque en nitrites. Plusieurs 
conditions permettent d’atteindre cet objectif :  
- une température supérieure à 30°C (optimum vers 35°C environ) qui permet d’augmenter le 
taux de croissance des bactéries nitritantes qui devient supérieur à celui des bactéries nitratantes, 
- une concentration faible en oxygène dissous (régulé à 0,3-0,5 mg O2.L-1) qui limite la nitratation, 
- une concentration élevée en ammoniaque (sous la forme libre NH3) qui permet d’inhiber la 
réaction de nitratation et ainsi d’accumuler les nitrites. 
 
Un réacteur sans séparation de biomasse à 35°C (chemostat) est actuellement développé pour le 
traitement des surnageants de digestion anaérobie (procédé SHARON®, Hellinga et al., (1998)). 
Les populations nitratantes sont alors lessivées en continu. La stabilité de ce type de systèmes 
n’est cependant pas garantie et dépend de la concentration en bicarbonates de l’effluent. De plus, 
les charges maximales admissibles par ce procédé sont limitées par un temps de séjour 
hydraulique de 1 à 2 jours. 
 
Afin d’améliorer les performances et la stabilité du système, la rétention de biomasse est 
nécessaire, et nous verrons qu’elle présente également un avantage évident pour l’élimination du 
phosphore. C’est pourquoi nous avons choisi d’utiliser un réacteur incluant une phase de 
décantation et une alimentation discontinue type SBR, le séquençage de l’alimentation permettant 
de maintenir une concentration en ammoniaque élevée dans le réacteur et ainsi d’inhiber la 
nitratation.  
 
La modélisation des deux étapes de nitrification a déjà été réalisée par plusieurs auteurs (comme 
Henze (1995)), mais certains aspects concernant la dégradation de l’ammoniaque et du nitrite 
restent confus. Premièrement, les mécanismes d’inhibition par NH3 et HNO2 doivent être 
éclaircis. De plus, les formes des substrats des bactéries nitritantes et nitratantes sont encore 
discutées (Suzuki et al., (1974) ; Van Hulle et al. (2004) ; Groeneweg et al. (1994)).  
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Ces aspects seront donc abordés dans une partie spécifique abordant la question de la 
modélisation. Nous tenterons de développer un modèle adéquat pour décrire les dynamiques des 
populations nitrifiantes dans un réacteur de nitrification partielle traitant des effluents très 
concentrés en azote. 
 
Les effluents très riches en azote pouvant être également riches en phosphore, il sera intéressant 
de savoir quels types d’interaction peuvent exister entre la réaction biologique de nitrification et la 
précipitation du phosphore dans le même réacteur. Peu d’études ont été menées sur ce sujet,  qui 
semble donc sur cet aspect très novateur et relativement complexe. 
La formation naturelle de précipités et cristaux de phosphate de calcium ou de phosphate 
d’ammonium et magnésium, pourrait permettre, avec ou sans ajout de réactif, d’éliminer une part 
importante du phosphore. 
 
Nous chercherons donc à comprendre ces mécanismes et à évaluer les capacités de prédiction des 
modèles chimiques et thermodynamiques pour décrire la formation de minéraux phosphorés 



































MATERIEL ET METHODES 
 
 74
 Matériel et Méthodes 
 
I. Le dispositif expérimental 
 
Le type de réacteur choisi pour cette étude est un réacteur à alimentation séquencée (appelé SBR 
« Sequencing Batch Reactor ») qui, de par sa capacité de rétention de biomasse et celle de pouvoir 
appliquer de forts gradients de concentration, devrait offrir de bonnes potentialités 
d’accumulation de nitrites dans le cas de la nitrification partielle. Le mode de fonctionnement de 
ce type de réacteur est établi sur des cycles répétés de façon continue et constitués de différentes 
phases qui seront détaillées par la suite. 
 
I.1 L’installation expérimentale 
 
Au cours de cette étude deux lignes de traitement biologique, à l’échelle pilote, ont été utilisées 
dans différentes configurations. La Figure 2. 1 représente une ligne de traitement dans le cas 
d’une configuration classiquement utilisée. Ce dispositif sera présenté en détails, puis les 
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Le dispositif est constitué d’un réacteur cylindrique en PVC à double enveloppe d’un volume 
utile de 16 litres. Il est équipé d’un module d’agitation mécanique composé d’un agitateur à pales 
dont la vitesse de rotation est fixée à 40 tr.min-1. La température est régulée en alimentant la 
double enveloppe en eau par un cryothermostat et l’aération est réalisée par l’intermédiaire d’un 
tube Tygon® percé, type fines bulles, relié à un manomètre.  
La concentration en oxygène est suivie à l’aide d’une sonde polarographique WTWTM 
TriOxmatic® 701 (reliée à un oxymètre WTWTM OXI 296). Des électrovannes permettent de 
stopper ou démarrer l’aération, et donc de réguler la concentration en oxygène dissous dans les 
réacteurs entre 2 et 3 mgO2.L-1. Le pH est mesuré par une sonde pH reliée à un contrôleur 
Consort R301 qui permet, par l’intermédiaire de pompes péristaltiques (ajout de base (NaOH 
1N) et d’acide (HCl 1N)) de réguler le pH dans le milieu.  
Les données de pH, température et oxygène sont acquises, avec une période de 5 secondes, par 
un ordinateur équipé d’un logiciel qui permet de calculer en ligne la vitesse de consommation 
d’oxygène (rO2).  
Un automate commande les différentes pompes (alimentation, purge et régulation) et contrôleurs 
afin de réaliser les cycles de fonctionnement du réacteur, comme le montre la Figure 2. 2 dans le 
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Le temps de séjour hydraulique (TSH) est fixé par le taux de remplissage du réacteur, qui doit être 
égal au taux de vidange, et varie entre 0,5 et 1,2 jours selon la charge appliquée et la durée de 
cycle. 
Une purge est réalisée directement au sein du réacteur biologique, soit à chaque cycle, soit 
quotidiennement, de manière à maintenir un âge de boue constant. 
Les principales caractéristiques de fonctionnement du pilote sont résumées dans le Tableau 2. 1. 
Les plages de valeurs observables pour certains paramètres sont significatives des différentes 
périodes de fonctionnement du procédé. 
 
Paramètres de fonctionnement Valeur moyenne (ou plage)  
Température 30 ± 1 °C 
pH 5,5 – 8,5 
Temps de séjour hydraulique (j) 0,5 – 3 
Débit d’alimentation (L.j-1) 10 – 32  
Charge volumique (g Néliminé.L-1.j-1) 0,1 – 2  
Age des boues (j) 12 – 30  
MES (g.L-1) 2 - 10 
MVS/MES (g.g-1) 0,3 – 0,85 
Concentration en oxygène dissous (mgO2.L-1) 2 – 3  
Tableau 2. 1  Conditions de fonctionnement globales 
 
I.2 Substrats utilisés 
 
Deux types d’effluent d’alimentation ont été utilisés et comparés dans cette étude : une source 
synthétique représentative de surnageants de digestion anaérobie et un effluent réel de sortie de 
centrifugation située en aval d’un digesteur anaérobie de boues. 
Une solution de composés organiques facilement assimilables a également alimentée le réacteur 
lors de l’implantation de la dénitrification afin de faciliter cette dernière. 
 
A. Description de l’effluent synthétique 
 
La composition de cet effluent a été déterminée suite à une recherche bibliographique sur les 
caractéristiques de plusieurs surnageants de digesteur anaérobie de boues. Il en ressort de très 
fortes concentrations en azote, phosphore et minéraux. 
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Des bicarbonates sont présents en grande quantité et leur concentration a été calculée de façon à 
satisfaire la stœchiométrie de la nitrification (soit 2 mol CIT.mol-1N). Cette alimentation est 
stockée dans deux tanks indépendants. Les bicarbonates et les phosphates sont isolés des autres 
composés dans un tank non réfrigéré afin d’éviter une éventuelle précipitation. La matière 
organique est stockée avec les autres constituants dans un tank réfrigéré à 4°C afin d’en éviter la 
dégradation. 
Le Tableau 2. 2 résume les concentrations moyennes de ce mélange, en considérant que les 
alimentations sont ajoutées à part égale, par l’intermédiaire d’un pompe péristaltique à double 
tête. 
 
 Concentrations moyennes  Ecart-type (unité) 
NH4+  (=NTK) 500 à 1000 ±  150 (mg N.L-1) 
DCO  (acétate-propionate-
extrait de viande) 
480 ±  40 (mg O2.L-1) 
DCO/N 0,3 – 1,3  
COT  120 ±  10 (mg C.L-1) 
CIT (NaHCO3) 940 à 1870 ±  90 (mg C.L-1) 
Mg2+ (MgSO4) 45 ±  2 (mg Mg.L-1) 
Ca2+ (CaCl2) 115 ±  20 (mg Ca.L-1) 
PO43- 100 ±  10 (mg P.L-1) 
Tableau 2. 2  Effluent synthétique alimentant les réacteurs de nitrification partielle 
 
 
B. Composition de l’effluent réel  
 
L’effluent réel utilisé est issu d’une station d’épuration d’eaux urbaines qui traite les pollutions 
carbonées et azotées. Il s’agit du jus de centrifugation d’une centrifugeuse située en aval de la 
digestion anaérobie des boues. Le Tableau 2. 3 résume la composition globale moyenne de cet 
effluent. La concentration en azote ammoniacal est assez élevée bien qu’inférieure à celle de 
l’effluent synthétique utilisé. Par contre la concentration en phosphore est bien moindre, la 
station ne proposant pas de déphosphatation biologique. D’autre part, la part de bicarbonates est 
insuffisante pour répondre à la stœchiométrie de la réaction de nitrification et sera parfois 
augmentée suivant les périodes de fonctionnement. 
 





 Concentrations moyennes  Ecart-type (unité) 
NH4+ 350 ±  130 (mg N.L-1) 
DCO 190 ±  110 (mg O2.L-1) 
DCO/N 0,2 – 0,92  
COT 120 ±  100 (mg C.L-1) 
CIT 278 ±   22 (mg C.L-1) 
CIT/N 0,6 - 1  
PO43- 22 ±  4 (mg P.L-1) 
Mg2+ 6 ±  1 (mg Mg.L-1) 
Ca2+ 14,5 ±  2 (mg Ca.L-1) 
MES 0,049 ±  0,039 (g.L-1) 
MVS 0,045 ±  0,037 (g.L-1) 
 
Tableau 2. 3  Caractéristiques de l’effluent d’alimentation réel 
 
 
C. Complément en substrat carboné pour l’étape de dénitrification 
 
Les effluents alimentant les réacteurs ayant un faible rapport DCO/N (compris entre 0,2 et 1,3), 
il est nécessaire de rajouter une source carbonée complémentaire durant la phase anoxique afin de 
satisfaire les besoins en carbone organique des bactéries hétérotrophes dénitrifiantes, et ainsi de 
réaliser une dénitrification complète des nitrites produits lors du procédé de nitrification partielle.  
 
Dans le cas du traitement de l’effluent synthétique, la solution carbonée utilisée est une solution 
composée d’acétate de sodium et de propionate de sodium, les bactéries étant déjà acclimatées à 
ces substrats présents dans l’effluent à traiter.  
 
Une solution concentrée à 105 g DCO.L-1, se composant de 71 g.L-1 d’acétate de sodium (soit 55 
g DCO.L-1) et de 43 g.L-1 de propionate de sodium (soit 50 g DCO.L-1) sera donc utilisée de sorte 
que le volume ajouté ne soit pas significatif par rapport au volume de réacteur. 
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I.3 Système de contrôle du procédé 
 
A. Procédé de nitrification 
 
Les durées de cycle peuvent être modifiées en fonction des performances du procédé, et varient 
entre 3 heures et 8 heures suivant les périodes de fonctionnement. 
Suite à l’étude de différentes conditions opératoires (expérimentalement et par simulation), de 
nouveaux paramètres ont été choisis avec pour objectif de maintenir une accumulation stable de 
nitrites, sans reprise de l’activité nitratante. Le pH, paramètre essentiel, a été fixé entre 8,25 et 8,5 
afin de maintenir une inhibition suffisante des bactéries nitratantes par la forme libre de 
l’ammoniaque NH3 et conduire à leur lessivage total. 
 
Afin d’éviter des périodes de carence en azote ammoniacal qui permettrait la réimplantation de 
l’activité nitratante, une adaptation de la durée des cycles a été effectuée automatiquement à partir 
du programme de calcul de l’activité respiratoire (rO2). Le système d’acquisition permet d’envoyer 
un signal à l’automate dès que l’activité biologique atteint une valeur basse de consigne lors de la 
phase de réaction (cf. figure 2.2), c’est à dire lorsque la phase de nitritation est terminée. 
Dans ce cas, la durée des cycles étant complètement dépendante de ce contrôle et de l’activité des 
bactéries, par conséquent assez peu prévisible, la purge de liqueur mixte a alors été effectuée 
quotidiennement de façon manuelle afin de pouvoir fixer de façon sûre un âge de boues donné. 
Par souci technique, le pH n’a plus été régulé par l’ajout de réactif mais uniquement 
naturellement par l’effet des réactions. 
 
Le programme de gestion des cycles permet d’optimiser la durée des cycles du procédé quelle que 
soit la concentration en azote ammoniacal de l’effluent à traiter et quelle que soit l’activité des 
bactéries nitrifiantes. 
Il est à noter que dans le cas du traitement de l’effluent réel, le système de contrôle 
précédemment décrit est appliqué dès la mise en route du procédé. 
 
B. Ajout de la dénitrification 
 
Dans le cas du couplage de nitrification/dénitrification partielle la programmation de l’automate a 
été modifiée comme le montre la Figure 2. 3. La phase de purge de liqueur mixte est supprimée 
puisqu’elle est effectuée quotidiennement par l’opérateur.  













Dénitrification Phase Aérée 
Post-dénitrification 
 
Trois phases supplémentaires sont insérées ; une phase anoxique d’alimentation en substrat 
carboné, une phase anoxique de dénitrification, et une phase aérobie post-dénitrification afin de 
dégazer l’azote N2 produit par la dénitrification et ainsi préserver une bonne qualité de 
décantation.  
La durée de la phase aérobie de nitrification est toujours gérée par le programme de contrôle par 























II. Techniques Analytiques 
 
II.1 Les analyses physico-chimiques 
 
A. Méthodes normalisées 
 
Des suivis et des bilans ont été réalisés sur les installations étudiées afin de caractériser leur 
fonctionnement. Des analyses physico-chimiques ont ainsi été réalisées suivant des 
méthodologies normées (AFNOR (1994)) couramment utilisées pour l’analyse des eaux et 
présentées dans le Tableau 2. 4.  
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Analyse Méthode et appareillage Norme 
DCO 
Oxydation au dichromate de potassium, 




DCO après filtration (filtres nylon 0,2µm) NFT 90.101
CT Dohrmann DC-180 Carbon analyser NFT 90.102
COT 
Dohrmann DC-180 Carbon analyser 




sur l’effluent : préfiltres en fibre de verre Gelman type AP20 
(seuil de rétention : 2 à 10 microns) 
sur les boues : centrifugation 15’ à 3900g 
NFT 90.105
NTK 
Minéralisation et distillation Tekator-Kjeltec® 




Dosage par acidimétrie 
NFT 90.015
NO2- 
Chaîne à flux segmentés Technicon® 
Méthode automatique par spectrométrie d’absorption moléculaire 
NFT 90.012
NO3- 
Chaîne à flux segmentés Technicon® 
Méthode automatique par spectrométrie d’absorption moléculaire 
avec réduction des nitrates au sulfate d’hydrazine 
NFT 90.012
PO43- 
Méthode colorimétrique à l’acide ascorbique 
sur échantillons filtrés (filtres nylon 0.2µm) 
NFT 90.023
Ptotal 
Minéralisation au persulfate de sodium 




Spectrométrie d’absorption atomique avec flamme (air/acétylène) 
λ = 422.7 nm (Ca2+) 
λ = 285.2 nm (Mg2+) 
NFT 90.005
 
Tableau 2. 4 Techniques analytiques normalisées mises en œuvre au cours de l’étude 
 





Lors du dosage de la DCO en sortie, il est nécessaire, dans le cas de fortes concentrations en 
nitrites en sortie, de soustraire à la DCO globale de sortie la DCO liée à l’oxydation des nitrites 
en nitrates. Cette oxydation ayant été vérifiée expérimentalement, le calcul suivant permet 
d’approcher la valeur de la DCO liée seulement à la matière organique (équation 2.1). Cette valeur 







NONDCODCODCODCO ××−−=−=   Equation 2. 1 
 
 
B. Autres techniques analytiques 
 
i Dosage de l’ammonium 
 
Le dosage de l’ammonium est réalisé à l’aide d’une micro méthode développée au laboratoire et 
dérivée de la méthode dite  « méthode de Nessler » (NFT 90.015). Cette technique permet le 
dosage des ions ammonium dans la gamme 0,5 à 10 mg N-NH4+.L-1. Elle consiste à faire réagir 
dans une cuve spectrophotométrique à usage unique, 3 mL d’échantillon (filtré sur 0,2 microns), 
111 µL de réactif de Nessler et 111 µL de tartrate double de potassium et de sodium. Après le 
mélange des réactifs, la solution est conservée 15 minutes à l’obscurité. On procède alors à une 
mesure spectrophotométrique à 420 nm. Cette méthode présente l’avantage d’utiliser des faibles 
volumes de réactifs et d’échantillon.  
Cependant, un des inconvénients de la méthode qui se présentera lors de l’étude, est qu’elle n’est 
pas applicable sur des échantillons colorés. En effet, lors de l’application du procédé au 
traitement de l’effluent réel, une coloration brune des échantillons est apparue. Le dosage de 
l’ammonium s’est alors exclusivement fait par distillation. 
 
 
ii Analyse du solide par diffraction de rayons X 
 
Des échantillons de boue sont analysés par diffraction de rayons X afin d’avoir une première 
approche de la composition du solide et notamment des agrégats minéraux présents dans les 
boues. La méthode générale consiste à bombarder l'échantillon avec des rayons X, et à regarder 
l'intensité de rayons X qui est diffusée selon l'orientation dans l'espace.  
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Les rayons X diffusés interfèrent entre eux, l'intensité présente donc des maxima dans certaines 
directions ; on parle de phénomène de «diffraction». L'intensité détectée est fonction de l'angle de 
déviation 2θ du faisceau ; la courbe d’intensité obtenue étant appelée un «diffractogramme». 
 
La source de rayons X est un tube sous vide, ou «tube de Coolidge», muni d'un dispositif 
permettant de ne sélectionner qu'une seule longueur d'onde (filtre, monochromateur) ; le faisceau 
est donc monochromatique. 
 
Diffractomètre Bragg-Brentano  
Il s’agit du montage le plus courant. L'échantillon se présente dans une coupelle remplie de solide 
dont le niveau doit être bien plan. Dans la configuration dite «θ-θ», l'échantillon est horizontal et 
immobile, le tube et le détecteur de rayons X bougent symétriquement. Si 2θ est la déviation du 
faisceau, l'angle entre l'horizontale et le tube vaut donc θ, de même que l'angle entre l'horizontale 




Figure 3. 1 Définition des angles dans le montage de Bragg-Brentano 
 
Le montage de Bragg- Brentano présente l'avantage de récolter le plus d'intensité ; en effet, le 
faisceau sort divergent du tube, et du fait de la géométrie, il re-converge sur le détecteur. En fait, 
la convergence n'est pas parfaite (il faudrait un échantillon courbe et non pas plan), on parle donc 
de focalisation approchée (parafocussing).  
La composition du solide est ensuite déterminée grâce à une comparaison du diffractogramme 
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II.2 Caractérisation physique des boues  
 
Lors de cette étude, les caractéristiques des boues ont également été étudiées afin d’évaluer les 
effets des conditions opératoires sur la structure des boues ainsi que l’effet de cette structure 





La mesure de la taille des flocs est déterminée avec un granulomètre Mastersizer 2000 
(MALVERN Instrument SA). Cette technique repose sur la propriété des matériaux à diffracter la 
lumière. Toute particule éclairée par un faisceau laser diffracte la lumière dans toutes les 
directions avec une répartition d’intensité qui dépend de sa taille. 
 
Les lois propres au phénomène de diffraction ne sont facilement applicables que dans certaines 
conditions où : 
9 les particules sont sphériques, homogènes et isotropes, 
9 les mouvements des particules sont aléatoires, 
9 les particules sont suffisamment éloignées les unes des autres, 
9 le milieu est transparent et n’absorbe pas le faisceau laser. 
 
Dans la pratique, un échantillon de boue diluée avec de l’eau de sortie du réacteur (filtré à 0,2 µm) 
est injecté dans une cellule de mesure grâce à une pompe péristaltique située en aval de la cellule. 
Les boues ne sont donc pas soumises à un cisaillement causé par la pompe avant la mesure. 
Dans cette étude, l’indice de réfraction du dispersant est considéré égal à 1,330 et correspond à 
l’indice de réfraction de l’eau. Les flocs biologiques étant principalement constitués de matière 
organique, l’indice de réfraction choisi est celui classiquement utilisé pour ces composés, c’est à 
dire 1,596 (Lambert, 2000). 
 
Selon les propriétés du matériau, la gamme de mesure de cet appareil varie entre 0,02 et 2000 
microns. Les analyses granulométriques des boues ont permis d’obtenir des répartitions de taille 
de flocs et ainsi d’accéder au diamètre moyen des flocs de la boue biologique étudiée, en terme de 
plus grand pourcentage en volume ou en nombre. 
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B. Test de décantation 
 
La décantabilité des boues est représentée par le test suivant qui permet de déterminer la vitesse 
maximale de décantation des boues en disposant de l’évolution du front de boue avec le temps. 
En l’absence de vibrations, le volume de décantat d’un litre de boue est relevé en fonction du 
temps. Lors de la décantation de la boue, une étape dite de décantation en masse intervient 
(Figure 2. 4), durant laquelle la vitesse de décantation est constante et maximale. 
 
Figure 2. 4  Régimes de sédimentation lors d’un test en éprouvette (adapté d’Anderson (1981)) 
 
 
C. Indice de boue 
 
L’indice de boue représente le volume spécifique de la boue : c’est le volume occupé par 1 
gramme de boue (Rodier, 1996). Il est déterminé par la mesure du volume de décantat d’un litre 
de boue après décantation de 30 minutes dans une éprouvette en verre d’un litre en l’absence de 
vibrations. L’indice de boue, qui indique le taux de compressibilité de la boue, est obtenu par la 
formule suivante :  
[ ]MES
VIB 30=      Equation 2.2 
où : 
IB =    indice de boue (ml.g-1MES) 
V30 =    volume du décantat d’un litre de boue (hauteur du front de boue) (ml) 
[MES] =    concentration en Matière En Suspension pour 1 litre (g MES) 
 
Pour être valide, le V30 doit être inférieur à 500 ml. Dans le cas contraire, il faut procéder à une 
dilution de la boue.  
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D. Observations microscopiques 
 
Afin d’identifier visuellement la structure des flocs existants ou encore la présence de micro-
organismes non impliqués directement dans l’oxydation du substrat, des observations 
microscopiques des boues ont été réalisées grâce à un microscope photonique binoculaire 
Biomed-Leitz® (objectifs x4, x10, x25, x100 – objectifs à immersion ; oculaires x12,5).  
Une caméra Burle® placée sur le microscope et reliée à un ordinateur permet de photographier et 
numériser les observations. Pour les observations (état frais), les échantillons ont été placés entre 
lame et lamelle et observés au microscope photonique sans coloration.  
Ces observations microscopiques nous ont également permis d’identifier la présence ou non de 
cristaux dans les boues, sous forme cristalline ou inclus dans des flocs très denses. 
 
 
II.3 Caractérisation de la production de boue 
 
La quantification de la production de boue quotidienne observée sur les installations biologiques 
est basée sur l’équation 2.3. Elle permet d’effectuer un bilan prenant en compte la quantité de 
boue purgée, l’accumulation au sein du réacteur biologique et la fuite avec le surnageant purgé.  
 
Pxjour = Qpurge.MVSpurge + Vréacteur.∆MVSréacteur + Qsortie.MVSsortie    Equation 2. 3 
 
Par ailleurs, les performances de dégradation du réacteur peuvent être exprimées en terme d’azote 
nitrifié ou dégradé, mais également en terme de DCO dégradée. La production de boues est donc 
un paramètre observé qui dépend du substrat considéré. 
Dans le cas des bactéries nitrifiantes ; les types de populations peuvent être distinguées en 
prenant en considération soit les nitrates (pour les nitratantes), soit la somme des nitrites et 
nitrates (pour les nitritantes) effectivement produits. 
 
Pourtant, l’alimentation du réacteur étant composée de substrats azotés et carbonés, le réacteur 
contient donc un mélange complexe de bactéries autotrophes et hétérotrophes,… Il est donc 
impossible de dissocier les productions de boue liées à l’activité hétérotrophe ou autotrophe. Par 
contre, il est possible d’estimer ces productions de boue, à partir des flux de DCO ou d’azote 
traités en fixant des rendements de conversion Yobs pour chaque population, d’après les 
équations suivantes :  
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PX het = (Qsortie + Qpurge).( ∆DCO)éliminé Yobs, het      Equation 2. 4 
Px aut = (Qsortie + Qpurge).( ∆Ν−ΝΗtot)éliminé Yobs, aut     Equation 2. 5 
 






F +=     Equation 2. 6 
 
 
II.4 Activité respiratoire 
 
A. Le fonctionnement du respiromètre 
 
La respirométrie permet d’étudier simplement et rapidement les cinétiques biologiques en suivant 
l’évolution de la vitesse de consommation d’oxygène des micro-organismes, appelée aussi taux de 
respiration (rO2). Il existe plusieurs techniques respirométriques qui se différencient selon la 
technique de mesure de la respiration biologique et le type de respiromètre utilisé. Lors de l’étude, 
seul le respiromètre fermé présenté ci-dessous a été utilisé, notamment parce qu’il présente 
l’avantage de s’affranchir des phénomènes de transfert d’oxygène de l’air dans le milieu. Ce 
système, représenté par la Figure 2. 5, permet de suivre la cinétique biologique d’oxydation du 
substrat par les bactéries. 
 
 








Le respiromètre est composé d’un réacteur et d’une cellule de mesure maintenus à température 
constante grâce à une double enveloppe alimentée par un cryostat. Les boues activées sont agitées 
et aérées de façon continue dans le réacteur biologique (volume de 3L). Dans ce réacteur, le pH 
est mesuré en continu par une sonde de pH de type Schott Gerate H8281 reliée à un contrôleur 
pH de type Consort R301. Ce pH-mètre commande deux pompes de régulation permettant 
d’ajouter soit de l’acide soit de la soude dans le réacteur afin de réguler le pH à une valeur 
donnée. La cellule de mesure est un petit réacteur fermé hermétiquement de 0,25 litres et agité 
par un barreau aimanté. A intervalle de temps régulier, une pompe péristaltique permet 
d’effectuer une recirculation du réacteur vers la cellule de mesure (0,45 L.min-1), c’est à dire de 
renouveler le milieu contenu dans la cellule de mesure. Une fois la cellule remplie et la 
recirculation terminée, la mesure du taux de respiration commence après une temporisation 
permettant à la sonde à oxygène de se stabiliser. La mesure de la concentration en oxygène dans 
la cellule est réalisée par une sonde de type WTW (Cellox 325), reliée à un oxymètre D de type 
WTW (Oxi 538). Lorsque la concentration en oxygène atteint une valeur seuil fixée par 
l’utilisateur, la pompe de recirculation se remet en route et un nouveau cycle commence. Ce 
fonctionnement, géré par ordinateur, est illustré par la figure 2.6.  
t (min)  
 
 
(a)            (b) 
Figure 2. 6  Mesure de la vitesse de consommation d’oxygène sur ; un cycle de mesure (a) , une 
succession de cycles de mesure (b). Extrait de Spérandio (1998). 
 
Lors de la phase de mesure, un ordinateur fait l’acquisition, avec un intervalle de temps de 5 
secondes, de la concentration en oxygène dissous et calcule ainsi le taux de respiration (rO2) des 
boues activées, à partir de la diminution de la concentration en oxygène mesurée dans la cellule, 




rO dissous22 −=      Equation 2. 7 
 
MATERIEL ET METHODES 
 
 89
Plusieurs paramètres de calcul peuvent être fixés afin d’avoir des mesures fiables de rO2 et 
également d’étudier l’effet de la concentration en oxygène dissous dans le milieu sur l’activité 
bactérienne.  
9 le temps de recirculation peut être modifié de façon à garantir une certaine concentration en 
oxygène dissous du milieu renouvelé dans la cellule, 
9 le temps de mesure peut être augmenté pour avoir un nombre de points optimal dans le cas 
d’une faible activité bactérienne, 
9 la valeur seuil basse en oxygène dissous peut être fixée dans le but d’obtenir une 
concentration en oxygène dissous située dans une gamme voulue ou encore de ne pas avoir 
l’oxygène comme facteur limitant de l’activité. 
 
 
B. Mesure de l’activité 
 
i Solutions mères utilisées 
 
Pour mesurer l’activité des micro-organismes autotrophes et hétérotrophes présents dans nos 
boues, des solutions de substrats spécifiques à chaque population ont été utilisées : 
9 solution d’acétate de sodium ( 10 g DCO.L-1 ) : substrat pour les hétérotrophes,  
9 solution de propionate de sodium ( 10 g DCO.L-1 ) : substrat pour les hétérotrophes, 
9 solution de NH4Cl ( 10 ou 50 g N.L-1 ) : substrat pour les micro-organismes autotrophes 
ammonio-oxydants, 
9 solution de NaNO2 ( 10 g N.L-1 ) : substrat pour les micro-organismes autotrophes nitrite-
oxydants, 
9 solution d’ATU ( allythiourée : 10 g.L-1 ) : inhibiteur des micro-organismes autotrophes et 
plus particulièrement de la population ammonio-oxydante. 
 
 
ii Obtention du respirogramme  
 
La Figure 2. 7 indique que dès l’ajout de substrat, le taux de respiration des boues augmente et 
atteint dans le cas présent une activité maximale, tant que le substrat est non limitant. Cette 
activité diminue dès que la concentration en ammonium devient limitante. Lorsque tout le 
substrat est oxydé, la respiration biologique redevient égale à la respiration endogène des boues 
activées. 


























iii Exploitation du respirogramme 
 
La vitesse de consommation de l’oxygène rO2 est directement liée à la croissance cellulaire par le 
rendement de conversion Y. Dans le cas où les substrats ne sont pas limitants (N > 10 KN), les 
concentrations en biomasse sont directement proportionnelles aux vitesses de consommation de 
substrat. Un rendement de conversion observé peut donc être calculé à partir de la formule 
simplifiée suivante :  
( )

















α    Equation 2. 8 
 α  représentant les besoins en oxygène pour la réaction considérée (gO2.g-1N)  
 (α = 3,43 gO2.g-1N pour la nitritation et α = 1,14 gO2.g-1N pour la nitratation) 
 
De plus, à partir des données de rO2 en fontion du temps, il est possible de tracer un autre 
graphique représentant l’évolution de la respiration biologique rO2 avec la concentration en 
substrat résiduelle présente dans le réacteur. Pour ce faire, la concentration en substrat doit être 
calculée en chaque instant t suivant l’équation 2.9.   










α    Equation 2. 9 
 
Ajout d’ammonium 
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Cette représentation est beaucoup plus pratique dans le cas de l’identification de certains 
paramètres, notamment les constantes d’affinité et d’inhibition. En effet, il sera alors assez aisé de 
caler  un modèle sur la courbe expérimentale rO2 = f ([S]) ou bien encore rO2/rO2max = f ([S]). 
Par exemple, la détermination de la constante d’affinité des bactéries nitritantes pour l’azote 











+=       Equation 2. 10 
 
 
La minimisation de l’écart entre les valeurs rO2/rO2max expérimentales et modélisées, exprimé 
comme la somme des moindres carrés, permet d’estimer avec plus ou moins de précision la 
valeur de la constante. La valeur rO2max englobe alors le taux de croissance et le rendement de 
conversion des bactéries nitritantes. 
Le modèle complet est présenté en détail dans le paragraphe suivant. Les équations de ce modèle 
peuvent être simplifiées lors de l’identification paramétrique, comme dans le cas précédent, 
uniquement si certaines conditions sont vérifiées. Par exemple, dans le cas proposé, il est essentiel 
d’être dans des conditions où les phénomènes d’inhibition des bactéries peuvent être considérés 
comme nuls ou négligeables. 
 
L’ensemble du travail d’identification de paramètres sera présenté de façon exhaustive 
ultérieurement. L’estimation des taux de croissance, taux de décès et concentrations en biomasse 





Le logiciel utilisé pour réaliser le programme de simulation du procédé est le logiciel MATLAB 
6.5. Développé en C par la société Mathworks, Mat(rix) Lab(oratory) est un logiciel puissant doté 
à la fois d'un langage de programmation haut niveau et d'outils dédiés au calcul numérique et à la 
visualisation numérique. L’intégration numérique d’un système différentiel se fait à l’aide de 
divers algorithmes d’intégration qui sont fournis par Matlab. L’algorithme utilisé dans notre cas 
est celui de Runge-Kutta qui, le plus fréquemment utilisé dans Matlab, est désigné sous le nom de 
‘ode45’ (Ordinary Differentiel Equation, approximation d’ordre 4 et 5). 
La modélisation des deux étapes de nitrification biologique est détaillée dans la partie spécifique 


























L’exposé des résultats est divisée en plusieurs Parties : 
 
• La Partie I a pour objectif d’étudier les mécanismes de nitrification dans un réacteur 
séquencé avec rétention de biomasse en vue d’obtenir une accumulation stable de nitrites.  
Les potentialités de nitrification partielle avec arrêt au stade des nitrites seront étudiées et testées 
dans un réacteur type SBR à 30°C. L’influence de plusieurs paramètres sur le procédé sera 
caractérisée, notamment celle du pH, de la température, de la concentration en azote ammoniacal 
et de la durée des cycles du SBR. Puis nous chercherons à savoir si la mise en place d’un système 
de contrôle basé sur la mesure de l’activité respiratoire permet d’aboutir à une accumulation 
stable des nitrites. Enfin, seront caractérisées les propriétés et la structure de la boue présente au 
sein du procédé, en terme d’agrégation et de décantation.  
 
• La partie II a pour objectif de mieux comprendre les phénomènes mis en jeu au sein du 
procédé par le développement d’un modèle mathématique, développé sous Matlab. 
Un série de tests respirométriques a été utilisée pour identifier les paramètres cinétiques 
caractéristiques des bactéries nitrifiantes présentes au sein du procédé. Le jeu de paramètres 
estimés grâce à cette étude sera alors intégré au modèle afin de représenter le procédé de la façon 
la plus pertinente possible. Le modèle proposé sera confronté à des cinétiques expérimentales 
courtes réalisées sous différentes conditions, et des simulations du procédé réalisées sur de 
longues périodes de fonctionnement (simulations dites « long terme ») chercheront à confirmer 
l’effet de certains paramètres tels que par exemple le pH et la durée des temps de carence en 
azote ammoniacal.  
 
• La Partie III traite de la précipitation concomitante du phosphore et permet d’avoir une 
approche globale de la problématique d’élimination des nutriments azote et phosphore, 
tous deux responsables de l’eutrophisation des milieux récepteurs. 
Il s’agit premièrement de quantifier les potentialités du procédé pour l’élimination du phosphore 
de la phase liquide. Puis l’influence de certains paramètres opératoires sur ces taux d’élimination 
sera étudiée ainsi que l’interaction avec l’élimination de l’azote. Enfin, dans l’objectif de produire 




• La Partie IV a l’objectif de donner à ce travail une vision globale de ce procédé de 
traitement de l’azote et du phosphore.  
Pour cela, le premier point sera d’étudier les voies d’élimination des nitrites produits et 
particulièrement le couplage nitrification partielle/dénitrification des nitrites qui a été étudié 
expérimentalement et son impact sur l’élimination du phosphore. Puis, nous chercherons à 
connaître les possibilités d’application du procédé développé de nitrification partielle, notamment 
dans le cas étudié du traitement d’un effluent de digestion anaérobie. Enfin, une discussion 
portera sur les conditions d’application spécifiques du procédé à envisager selon les divers types 
d’effluent à traiter. 
 
 
Ce travail comporte une partie expérimentale importante qui, pour plus de clarté, peut être 
schématisée sous la forme de plusieurs périodes de fonctionnement distinctes quant au traitement 













































































Figure 3. 2 Schéma des diverses périodes de fonctionnement étudiées 
 
En parallèle de la période B, le traitement d’un effluent de digesteur anaérobie a également été 
étudié pendant une période de 145 jours. 















 RESULTATS : Partie I 
 Elimination de l’Azote avec Accumulation de Nitrites :  










L’objectif de ce chapitre est d’étudier les mécanismes de nitrification dans un réacteur séquencé 
avec rétention de biomasse (SBR) en vue d’obtenir une accumulation stable de nitrites.  
En premier lieu, les potentialités de nitrification partielle avec arrêt au stade des nitrites seront 
étudiées et testées dans un réacteur type SBR à 30°C. En particulier, l’influence de certains 
paramètres sur le procédé sera caractérisée, notamment celle du pH, de la température, de la 
concentration en azote ammoniacal et de la durée des cycles du SBR. 
Suite à ces premiers résultats, nous chercherons à savoir si la mise en place d’un système de 
contrôle basé sur la mesure de l’activité respiratoire permet d’aboutir à une accumulation stable 
des nitrites sur une longue période de fonctionnement. 
Enfin, la dernière partie du chapitre sera consacrée à la caractérisation de la biomasse présente au 
sein du procédé. Nous chercherons à analyser l’évolution des propriétés de la boue, en terme 
d’agrégation et de décantation, en relation avec les conditions de fonctionnement du procédé.  
 
 
II. Analyse dynamique et cinétiques de réaction 
 
II.1 Potentialités d’accumulation des nitrites 
 
Dans un premier temps, les potentialités de nitrification avec arrêt au stade des nitrites ont été 
évaluées dans un réacteur SBR avec un mode de fonctionnement automatisé basé sur des durées 
de phase fixes (cf. Matériel et Méthodes).  
 
Le Tableau 3. 1 rassemble les conditions opératoires relatives à la première période étudiée, d’une 
durée totale de 288 jours, et qui sera par la suite nommée période A.  
 
La charge appliquée, le temps de séjour hydraulique et la durée de cycle sont directement liés, la 
concentration de l’effluent étant constante. Durant la période A, trois grandes périodes peuvent 
être distinguées (cf. Figure 3. 3) selon la durée des cycles (8 h de 0 à 35j ; 6 h de 35 à 238j ; 3 h de 
239 à 288j). Durant ces phases, la charge appliquée est par conséquent progressivement 
augmentée, parallèlement à la diminution du temps de séjour hydraulique. 
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3 – 1,2 – 0.6 j pH 7.5 
Rapport 
DCO/N 






0,18 – 0,4 – 1 
g N.L-1.j-1 
Durée de cycle 8 – 6 – 3 h Température 30°C 
 
Tableau 3. 1 Conditions de fonctionnement du SBR pendant la période A 
 
La Figure 3. 3 présente les concentrations en sortie du procédé et la durée des cycles pour la 
période A (a) ainsi que la charge appliquée en azote ammoniacal (b).  
 
Dès le début de cette période de fonctionnement, la nitritation s’est rapidement implantée et la 
nitratation a rapidement disparu (puisque les nitrates ont complètement disparu en moins de 5 
jours).  
Après 30 jours de fonctionnement, la nitratation s’est progressivement ré-implantée (en 10 jours), 
les nitrates remplaçant les nitrites dans le réacteur et en sortie. 
Après réduction de la durée des cycles de 8 à 6 heures (réduction de la phase aérobie), les nitrates 
sont à nouveau éliminés et l’arrêt de la nitrification au stade des nitrites est entièrement réalisé. 
Puis, la nitratation se ré-implante à nouveau après une accumulation stable de nitrites d’une durée 
de 40 jours environ.  
 
 
Ainsi, dans deux cas (30ème et 134ème jours), alors que la conversion en nitrites est complète 
pendant 30 à 40 jours, une production de nitrates est ensuite observée, signe d’une réimplantation 
de la population nitratante. Cette ré-apparition progressive des nitrates montre que les conditions 
opératoires ne permettent pas une pression de sélection suffisante pour inhiber durablement et 
lessiver les populations nitratantes.  
 



























































dcycle = 8h dcycle = 6h dcycle = 3h
(b)
 
Figure 3. 3  Evolution des concentrations en sortie du réacteur et de la charge volumique 
appliquée pendant la période A 
 
Entre le 142 et le 178ème jour, lorsque les deux populations (nitritante et nitratante) étaient 
présentes et actives au sein du réacteur, des suivis cinétiques de cycles ont été réalisés afin de 
mieux comprendre les phénomènes ayant lieu dans le réacteur. Les changements temporaires (et 
volontaires) de température, pH et de concentration en oxygène dissous peuvent en outre 
expliquer les instabilités observées lors de cette période.  
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La Figure 3. 4 présente les concentrations en ammonium, nitrite et nitrate dans le réacteur ainsi 
que la vitesse de consommation d’oxygène (rO2) au cours d’un cycle (142ème jour de la période A). 
Les conditions opératoires sont alors les conditions standard de cette période, c’est-à-dire le pH 
égal à 7,5, 30°C et une concentration moyenne en oxygène dissous de 2,5 mg O2.L-1. 
 
Tout d’abord, il est intéressant de remarquer que la durée du cycle (6h) est ici deux fois supérieure 
au temps strictement nécessaire à la dégradation de l’ammonium. Cette observation montre 
l’intérêt et l’utilité de réduire la durée des cycles du procédé pour améliorer les performances.  
De plus, l’accumulation de nitrites est stoppée après 3 heures alors que la production de nitrates 
s’accélère. La vitesse de production de nitrates (nitratation) est particulièrement faible durant la 
première heure. Il semble donc que la concentration en azote ammoniacal (élevée en début de 




































N-NH4 N-NO2 N-NO3 rO2
 
Figure 3. 4 Suivi cinétique d’un cycle au 142ème jour (pH=7,5 ; 30°C et [O2]=2,5 ± 0,5 mgO2.L-1) 
 
Ainsi, il apparaît nécessaire d’adapter la durée des cycles en minimisant les durées de carence en 
ammoniaque afin de ne pas lever cette inhibition et ainsi aboutir à une accumulation durable de 
nitrites. La chute d’activité (rO2) qui a lieu en fin de réaction d’oxydation de l’ammonium pourra 
par ailleurs servir d’indicateur pour optimiser la durée des cycles. 
 
Dans le cas du suivi continu du procédé (cf. Figure 3. 3), même si une diminution de la durée des 
cycles de 8 à 6 heures (t=35 j) a permis à nouveau d’accumuler des nitrites, la Figure 3. 3 indique 
une ré-implantation de la nitratation au 134ème jour, probablement du fait d’une accélération 
progressive de l’activité et de la réapparition d’une phase de carence en ammoniaque à la fin des 
cycles.  
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Ces résultats montrent la nécessité d’adapter régulièrement la durée des cycles de manière 
optimale, c’est à dire de limiter la période de carence en ammoniaque à la fin de chaque cycle et 
d’accentuer ainsi la pression de sélection par inhibition des populations nitratantes par l’azote 
ammoniacal.  
 
Afin de confirmer cette hypothèse, la durée des cycles a été réduite à 3 heures. Suite à cette 
modification, les nitrates disparaissent et les nitrites sont à nouveau accumulés, cette fois pendant 
une durée de 50 jours, ce qui n’avait encore jamais été atteint auparavant dans notre étude. Il 
semblerait que la minimisation des temps de carence en substrat ammoniacal soit donc 
primordiale pour aboutir à une accumulation stable de nitrites réalisée par inhibition des bactéries 
nitratantes.  
 
En résumé, le procédé SBR a montré des capacités à accumuler des nitrites sur des périodes 
stables de 30 à 50 jours. Durant les périodes de nitritation stabilisée, les charges en azote 
ammoniacal éliminées ont atteint des valeurs moyennes respectives de 0,46 g N-NH4+.L-1.j-1 pour 
des cycles de 8 heures et jusqu’à 1 g N-NH4+.L-1.j-1 pour des cycles de 3 heures. A la fin de cette 
période, aucune production de nitrate n’est observée et le rendement de conversion de 
l’ammonium en nitrites est en moyenne de 90%.  
 
 
II.2 Influence des paramètres opératoires sur les cinétiques 
 
Afin de comprendre les phénomènes réactionnels mis en jeu et rechercher les conditions 
optimales de fonctionnement du procédé, l’influence de trois paramètres a été étudiée: la 
température (30-35°C), la concentration en oxygène dissous (0,6-2,5 mgO2/L) et le pH (7-7,5-
8,5).  
 
Des suivis cinétiques ont été réalisés entre les jours 142 et 178, lorsque les deux populations 
(nitritante et nitratante) étaient présentes et actives au sein du réacteur, entraînant ainsi la 
production de nitrites et de nitrates. Les dates de ces suivis cinétiques sont présentées dans le 











pH = 8,5 pH = 7 T = 35°C O2 = 0,6 mg.L-1
Jour 142 147 156 149 178 
 
Tableau 3. 2 Dates des suivis cinétiques par rapport à la période A 
 
Les modifications des paramètres ont été maintenues et étudiées sur un cycle uniquement (voire 
deux pour la modification de température, la stabilisation de ce paramètre n’étant pas 
instantanée). Les effets des divers paramètres ont donc été étudiés uniquement à court-terme. 
Par ailleurs, la modification de température (à 35°C) n’ayant pas conduit à des modifications très 
significatives, la cinétique correspondante sera présentée en Annexe 3. 
 
 
A. Influence du pH 
 
 
La Figure 3. 5 présente l’évolution des concentrations mesurées dans le réacteur au cours de trois 
cycles pour des pH différents : pH = 7 ; pH = 7,5 (référence) ; pH=8,5. 
 
Ces résultats montrent une évolution de la vitesse maximale de consommation d’oxygène (rO2max) 
avec le pH. Lorsque le pH augmente de 7,5 à 8,5, l’activité maximale augmente légèrement (de 
350 à 400 mg O2.L-1.h-1). Mais surtout l’effet du pH est très important lorsqu’il diminue de 7,5 à 7, 
la vitesse maximale (rO2 max) étant alors quasiment diminuée de moitié (de 350 à moins de 200 mg 
O2.L-1.h-1). 
 
De plus, la comparaison des évolutions de la vitesse de consommation d’oxygène (rO2) montre 
un effet du pH sur la phase de ralentissement de l’activité, lorsque le substrat ammoniacal est 
épuisé. La chute d’activité est d’autant plus brutale que le pH est élevé. En considérant l’azote 
ammoniacal total comme substrat, ces différences pourraient s’interpréter par une diminution de 
la constante d’affinité apparente (KN apparent) des bactéries nitritantes pour leur substrat.  
 








































































































































Figure 3. 5 Suivi cinétique d’un cycle du procédé dans différentes conditions de pH 
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L’hypothèse selon laquelle la forme NH3 est le substrat principal des populations nitritantes 
permettrait d’expliquer ce phénomène (Suzuki et al., (1974), Van Hulle et al., (2004)). Le pH est 
directement lié à l’équilibre existant entre NH4+ et NH3. L’augmentation du pH conduit alors à 
une augmentation de la fraction d’ammoniaque non ionisée (NH3) et pourrait donc conduire à 
une augmentation de la concentration en substrat, pour une teneur en azote total identique. Par 
conséquent, la chute de la respiration bactérienne observée est plus rapide à pH 8,5 au moment 
où le substrat est épuisé (cf. Figure 3. 5 (c)).  
De ce fait, plus le pH est élevé, plus la détection de la fin de la nitritation sera aisée, avec l’objectif 
d’optimiser la durée des cycles. 
 
Par ailleurs, l’inhibition des bactéries nitrite-oxydantes semble être accentuée lorsque le pH 
augmente. En effet, plus le pH augmente et plus il existe un changement de pente brutal dans le 
profil des concentrations en nitrites et nitrates. En effet, au pH étudié le plus élevé (pH=8,5), la 
concentration en nitrites augmente et il  n’y a pas de nitrate produit jusqu’à environ 3 heures (fin 
de la dégradation de l’ammonium) ; puis la concentration en nitrites diminue progressivement 
parallèlement à une reprise de production de nitrates. Le pH semble donc fortement influencer le 
degré d’inhibition des bactéries nitratantes par l’azote ammoniacal. Cette observation vient 
confirmer les travaux d’Anthonisen et al., (1976), et indique ici que la forme non ionisée NH3 est 
probablement le composé inhibiteur. 
 
Par conséquent, il apparaît que le pH, associé à la concentration en ammoniaque imposée à 
chaque alimentation, sont les facteurs les plus influents sur le maintien d’une accumulation stable 
de nitrites. Il semble donc favorable de maintenir une forte inhibition sur les bactéries nitratantes 
et ainsi conduire à une accumulation stable de nitrites en adaptant automatiquement la durée des 
cycles, donc en minimisant les temps de carence en ammoniaque afin de ne pas lever cette 
inhibition. 
 
B. Influence de l’oxygène dissous 
 
La Figure 3. 6 présente un suivi cinétique réalisé lors d’un cycle pour lequel la concentration en 
oxygène dissous a été régulée entre 0,4 et 0,8 mg O2.L-1. Il est intéressant d’effectuer une 
comparaison de cette cinétique à la cinétique de référence réalisée avec une concentration 
moyenne dans le milieu de [O2]dissous = 2,5 mgO2.L-1 (cf. Figure 3. 5 (b)).  
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En limitation d’oxygène, la vitesse d’oxydation de l’azote ammoniacal (17 mg N.L-1.h-1) et 
l’activité respiratoire maximale sont divisées par deux, ce qui signifie que la constante d’affinité 
des bactéries nitritantes pour l’oxygène est certainement proche de 0,6 ± 0,2 mgO2.L-1, si l’on 
considère que la vitesse maximale était atteinte pour une concentration en oxygène de 2,5 mg 
O2.L-1. En effet, les estimations des constantes d’affinité apparentes pour l’oxygène sont 
généralement comprises entre 0,5 et 1 mg O2.L-1 pour les bactéries nitritantes (Henze et al., 1997).  
 
De plus, la concentration en nitrates semble être stable, alors que la concentration en nitrites 
augmente. Cette production unique de nitrites laisse supposer que la limitation en oxygène 
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Figure 3. 6  Suivi cinétique au cours d’un cycle à faible concentration en oxygène dissous 
(pH=7,5, T=30°C, [O2]dissous=0,6 ± 0,2 mgO2.L-1)  
 
Ainsi l’absence de production de nitrates confirme ici le fait que de faibles concentrations en 
oxygène dissous permettent également d’éliminer la nitratation en maintenant la nitritation 
(Garrido et al., (1997) ; Bernet et al., (2005)). En effet, il existe une compétition entre les deux 
types de bactéries nitrifiantes pour l’oxygène, défavorable aux bactéries nitrite-oxydantes puisque 
leur constante d’affinité pour l’oxygène est légèrement plus élevée (entre 0,5 et 1,5 mg O2.L-1 
selon Henze et al., (1997)).  
Cependant, ces résultats montrent également que la limitation par l’oxygène réduit ici par deux la 
vitesse de nitritation alors que l’utilisation de l’ammoniaque comme inhibiteur pourrait a priori ne 
pas défavoriser la nitritation. 
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C. Effet des temps de carence 
 
Les phases de carence en substrat ont un double effet sur le procédé. Tout d’abord, comme 
montré précédemment, un temps de carence en ammonium a un impact direct sur la levée de 
l’inhibition appliquée aux bactéries nitrite-oxydantes (cf. Figure 3. 5).  
Parallèlement, par des essais respirométriques, il a également été observé un effet sur l’activité des 
bactéries ammonio-oxydantes. La Figure 3. 7 présente par exemple l’activité nitritante 
correspondante à six injections de substrat ammoniacal à une concentration initiale de 57 à 114 






















Figure 3. 7 Effet des temps de carence sur l’activité nitritante 
 
La vitesse maximale de nitritation est atteinte relativement vite (en moins de 5 minutes) pour les 
trois premières injections successives. Mais après une phase de carence de 14 heures, une phase 
d’augmentation progressive de l’activité est constatée après l’injection du substrat (24ème heure). 
Celle-ci nécessite 2 heures avant d’atteindre une activité stable et maximale. Les injections 
suivantes présentent à nouveau des réponses similaires aux premières injections. Il faut noter que 
la diminution des activités maximales après la période de carence imposée est probablement 
représentative de la part de décès des micro-organismes.  
 
Un temps de carence en substrat pourrait donc également réduire les performances du réacteur 
en terme d’activité, en induisant des temps de relaxation qui impliquent des temps de réaction 
plus longs. 
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Par ailleurs, dans les réacteurs SBR, les dynamiques de désactivation et les temps de relaxation 
observés doivent être d’autant plus importants que les conditions environnementales sont 
extrêmes (concentration en substrat élevée puis nulle), les micro-organismes devant travailler à 
activité spécifique élevée et à des taux de croissance non limités par le substrat. Des phénomènes 
similaires ont été observés par Vanrolleghem et al., (2004) dans le cas de boues activées 
hétérotrophes, et également d’une boue nitrifiante. Ces phénomènes seraient dus à des 
mécanismes métaboliques de désactivation induits par des phases de carence en substrat, et non 
pas à d’éventuelles limitations diffusionnelles. Ces mécanismes ont été peu étudiés dans la 
bibliographie et pourraient nécessiter de nouvelles recherches. 
 
En conclusion, il convient donc de réduire les périodes de carence en azote ammoniacal afin de 




II.3 Stabilisation et Contrôle du Procédé 
 
A. Description des nouvelles conditions opératoires 
 
Suite à l’étude des différents paramètres (expérimentalement et par simulation), de nouvelles 
conditions opératoires ont été choisies afin de maintenir une accumulation stable de nitrites.  
La température du procédé est conservée égale à 30°C, de plus fortes températures (35°C) n’ayant 
pas démontré un réel intérêt à court terme et impliqueraient une plus grande consommation 
d’énergie. 
Le pH, paramètre essentiel, a été stabilisé entre 8,25 et 8,5 afin de maintenir une inhibition plus 
importante des bactéries nitratantes par la forme libre de l’ammoniaque NH3. En fait rapidement, 
le pH a atteint de façon naturelle des valeurs proches de ces valeurs choisies car l’effluent 
synthétique utilisé présente une capacité tampon suffisante pour éviter une acidification  due à la 
nitrification (HCO3-/N = 2,2 mol.mol-1 et concentration en phosphates élevée). Le pH n’a donc 
plus été régulé de manière forcée par la suite. 
  
Le Tableau 3. 3 rassemble les conditions opératoires relatives à la nouvelle période étudiée, d’une 
durée totale de 190 jours, et nommée période B.  
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La charge appliquée et la durée de cycle sont directement liées, et varient en raison du système de 
contrôle appliqué.  
Alimentation Paramètres hydrauliques 












(0,5 à 1,5 j) 
pH 
Non régulé 
(7,5 – 8,5) 
Rapport 
DCO/N 
1 – 0,8 – 0,55 – 0.5 Age de boue 16 j 
Oxygène 
dissous 









(2,2 à 7 h) 
Température 30°C 
 
Tableau 3. 3 Conditions de fonctionnement du SBR pendant la période B 
 
Afin de minimiser les périodes de carence en azote ammoniacal qui permettraient la 
réimplantation de l’activité nitratante, une adaptation de la durée des cycles a été effectuée 
automatiquement à partir du programme de calcul de l’activité respiratoire (rO2).  
 
Le système d’acquisition qui a été conçu permet d’envoyer un signal à l’automate dès que l’activité 
biologique atteint une valeur inférieure à un seuil de consigne pendant la phase de réaction (cf. 
Figure 3. 9). Si celui-ci est fixé judicieusement, ce moment peut correspondre à la fin de la 
réaction de nitritation. Lorsque l’automate détecte ce signal, il démarre les phases de décantation 
et de purge puis un nouveau cycle. Comme schématisée par la Figure 3. 8, la position 
chronologique des phases du cycle dans le programme de l’automate a été réalisée de telle sorte à 







Figure 3. 8 Enchaînement des phases du cycle avec le système de contrôle 
 
La Figure 3. 9 illustre un exemple d’acquisition de l’activité respiratoire observée dans le réacteur 
lorsque le système de contrôle est utilisé ;  la valeur seuil de rO2 étant ici de 15 mg O2.L-1.h-1. 























début de cycle 
de l'automate
 
Figure 3. 9 Profil d’acquisition du rO2 illustrant le mode de contrôle utilisé 
(valeur seuil fixée à 15 mgO2.L-1.h-1) 
 
La mise en place de ce système induit des variations de la durée de la phase de réaction en 
fonction des activités spécifiques des bactéries. De ce fait la durée des cycles du SBR devient 
variable et engendre ainsi des variations de la charge appliquée. Il faut également noter que la 
valeur du seuil de consigne peut être modifiée selon le comportement du procédé pour être la 
plus pertinente possible. 
 
 
B. Analyse des performances 
 
La Figure 3. 10 illustre l’évolution des concentrations en azote ammoniacal, nitreux et nitrique en 
entrée et en sortie du procédé ainsi que la durée de cycle et la charge appliquée. Au cours des 50 
premiers jours de la période B, la concentration en azote ammoniacal de l’eau à traiter a été 
augmentée par paliers de 500 mg N.L-1 jusqu’à une valeur de 1000 mg N.L-1. 
 
A la fin des 10 premiers jours correspondant au démarrage du procédé (celui-ci ayant été 
totalement ré-ensemencé), l’ammonium dont la concentration est imposée à l’entrée du procédé à 
500 mg N.L-1, est presque totalement transformé en nitrites (et le pH se stabilise alors autour de 
8). Le contrôle automatisé est mis en place au 15ème jour et la durée des cycles diminue alors de 5 
à 2 heures en s’adaptant progressivement à la croissance bactérienne et à la charge appliquée.  
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A partir du 20ème jour, la concentration en ammoniaque a été augmentée, pour atteindre 1000 
mg N.L-1 au 45ème jour. Simultanément, la durée des cycles s’adapte et augmente logiquement avec 
la charge appliquée jusqu’au 35ème jour (elle est égale alors à 3,4 h). Puis, la durée des cycles 
diminue pour atteindre de nouveau une valeur de 2 heures, alors que la charge continue à 
augmenter. L’une des explications de ce comportement est sans doute le développement de la 




















































NH4 NO2 NH4_alim charge appliquée durée cycle
 
Figure 3. 10 Performances du procédé lors de la mise en place du contrôle 
 
 
Après les 50 premiers jours, la concentration de l’effluent synthétique est maintenue à 1 g N.L-1. 
La dégradation de l’ammonium est alors supérieure à 98% durant les 140 jours suivants. Il 
apparaît également que l’accumulation des nitrites est stable, avec un rendement moyen de 
conversion de l’ammonium en nitrites proche de 100%, sans aucune production significative de 
nitrate sur toute la période. 
 
La stabilité des performances est probablement favorisée par la mise en place du système de 
contrôle, mais également par l’augmentation de la concentration en ammonium de l’effluent et 
l’augmentation du pH. 
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Du point de vue de la charge éliminée (qui correspond approximativement à la charge appliquée), 
de grandes fluctuations sont observables au début de la période ; dues certainement à l’adaptation 
de l’activité bactérienne aux concentrations imposées dans le milieu. Directement corrélée à la 
durée de cycle, la charge se stabilise ensuite (à partir du jour 90) pour atteindre une valeur proche 
de 2 kg N.m-3.j-1. Cette valeur est 2 à 3 fois supérieure à celles obtenues lors de la période A sans 
système de contrôle. 
 
Durant cette période stable, un suivi des évolutions de concentrations au sein du réacteur a été 
réalisé. La Figure 3. 11 présente les concentrations en ammonium, nitrite et carbone inorganique 
total (CIT) ainsi que le pH et l’activité respiratoire (rO2) au sein du réacteur durant un cycle au 


























CIT N_NH4 N_NO2 rO2 pH
 
Figure 3. 11 Suivi cinétique d’un cycle du procédé stabilisé (162ème jour) 
 
 
Au cours de ce cycle, l’azote ammoniacal diminue de façon quasi-linéaire pour atteindre une 
concentration inférieure à 2 mgN.L-1 au sein du réacteur après environ 2h de réaction. La 
concentration en nitrites augmente parallèlement à cette diminution de l’azote ammoniacal, 
témoignant d’une conversion quasi-totale de l’ammonium en nitrite. 
En ce qui concerne l’évolution du pH, la libération de protons au cours de l’oxydation de 
l’ammonium par les bactéries nitrifiantes induit une diminution du pH au cours de la réaction de 
8 à 7,5, mais qui permet tout de même de garantir l’inhibition des bactéries nitratantes (par la 
forme libre de l’ammoniaque). 
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De plus, la concentration en carbone minéral diminue de façon stœchiométrique avec 
l’ammonium, jusqu’à atteindre une valeur égale à 134 mg C.L-1. Cette valeur montre qu’il n’y a pas 
ici de limitation de la réaction de nitrification par le carbone inorganique. En effet, Wett et Rauch 
(2003) ont estimé la constante de limitation de la nitrification par le CIT à 50 mg C.L-1 (pour un 
pH de 7,3). 
 
Pour conclure, le système mis en place permet d’adapter la durée des cycles en fonction de 
l’activité biologique et de la charge à traiter, ce qui permet d’accéder aux performances maximales 
du procédé. Le rendement d’élimination de l’ammoniaque est toujours de 100% et la quasi-
totalité de l’ammoniaque est convertie en nitrites, sans formation de nitrate sur l’ensemble de la 
période. Grâce à ce système de contrôle, les charges ammoniacales éliminées ont atteint 2 kg N-
NH4+.m-3.j-1. Le système n’a pas atteint ses limites en terme d’activité biologique. Cependant à 
partir d’une certaine charge, la capacité d’aération devient l’élément limitant. Les charges 
maximales atteintes lors de cette étude sont importantes (supérieures à 2 kgN-NH4+.m-3.j-1) et 
proches de celles trouvées par d’autres auteurs dans le cas d’une nitrification partielle. Par 
exemple, le procédé SBR étudié par Fux et al., (2002) montre des capacités de conversion de 
l’ammonium en nitrites à des charges maximales de 2.4 kg N-NH4+.m-3.j-1. D’autre part, il semble 
que la mesure de l’activité respiratoire semble constituer un paramètre de contrôle fiable. Par 
exemple, Larose et al., (1997) ont appliqué une stratégie basée sur la respirométrie pour optimiser 
la durée de la phase anaérobie d’un réacteur séquencé de traitement biologique du phosphore. 
 
L’adaptation du procédé à l’activité biologique et aux objectifs de traitement, notamment par la 
stabilité relative de la durée des cycles face à l’augmentation de la charge appliquée, démontre 
bien l’utilité et l’efficacité du mode de contrôle appliqué. Le mode de contrôle du procédé permet 
donc à la fois de stabiliser durablement l’accumulation de nitrites et d’atteindre la charge 
maximale admissible compte tenu de l’activité des micro-organismes nitritants et de la 
concentration en azote ammoniacal de l’effluent à traiter.  
 
 
III. Stœchiométrie et bilan-matière 
 
Des bilans-matière sur l’azote ont été réalisés sur l’installation au cours des deux périodes. La 
Figure 3. 12 représente les flux d’azote en entrée et en sortie du réacteur pour la période A et 
pour la période B.  
 






























Figure 3. 12 Bilan sur l’azote pour les périodes A et B 
 
Le flux d’entrée correspond à la charge journalière fournie par l’alimentation. Le flux de sortie 
prend en compte l’ammonium non dégradé, les nitrites et nitrates produits, ainsi que la fraction 
d’azote assimilé par les boues purgées. 
Les teneurs d’azote dans les boues ont été mesurés au jour 142 de la période A à 11,4 g N.g-
1MVS, et au jour 127 de la période B à 11,0 g N.g-1MVS. Cette fraction d’azote dans les boues 
correspond à une composition classique de la biomasse (C5H7NO2) où la fraction d’azote est 
environ de 12%. 
Ainsi, même si la mesure de l’azote global des boues conduit à une solubilisation de certains 
minéraux présents dans la boue (minéralisation à l’acide sulfurique), la quantité d’azote contenue 
dans ces précipités est négligeable par rapport à l’azote organique composant la biomasse (étant 
donné les teneurs classiques observées). 
Période A 
Période B 
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La Figure 3. 12 montre que le bilan est relativement bien vérifié sur les deux périodes, même si 
des variations de flux sont constatées pour la période B, dues au système de contrôle du procédé. 
Le bilan a également été vérifié sur la totalité de la période et seuls de petits écarts sont observés 
entre le flux total entrant et le flux total sortant (3% sur la période A et 8% sur la période B). Les 
flux liquides et solides justifiant à eux seuls le bilan sur l’azote, il ne semble donc pas y avoir trop 
de pertes d’azote par volatilisation (NH3 et N2O). Quant aux phénomènes de précipitation, ils ne 
semblent pas avoir d’importance notable en terme quantitatif par rapport aux flux totaux étant 
donné la mesure classique de teneurs en azote des boues. 
 
Dans un second temps, les productions de boues ont été calculées et comparées aux productions 
estimées de biomasses autotrophe et hétérotrophe. Ces calculs permettent notamment 
d’appréhender l’évolution des productions de boues avec les charges appliquées et l’âge de boue 
ainsi que l’évolution de la fraction de biomasse autotrophe dans les conditions de 
fonctionnement du procédé.  
 
Le Tableau 3. 4 recense ces données pour quatre périodes de fonctionnement différentes, 
notamment en terme de charge appliquée, d’âge de boue et de rapport DCO/N. 
Pour les trois premières périodes définies (A), les charges en DCO et en azote augmentent et 
l’âge de boue diminue (33 à 10 j). Puis seule la charge en azote est doublée dans la dernière 
période (B) à âge de boue constant (10 j). Les productions de boue augmentent logiquement avec 
les charges appliquées et avec la diminution de l’âge de boue.  
Les productions de biomasses autotrophes et hétérotrophes actives sont estimées pour chaque 
période à partir des expressions suivantes : 
PxN = (Yobs aut * Qsortie * (∆N-NHtot)éliminé)/1,42 
PxDCO = (Yobs het * Qsortie * (∆DCO)éliminé)/1,42 
 
avec Qsortie :le débit en sortie du réacteur (L.j-1) 
        Yaut : le rendement de conversion des bactéries autotrophes (0,21 g DCO.g-1N) 
        Yhet : le rendement de conversion des bactéries hétérotrophes (0,63 gDCO.g-1DCO) 
        (Les rendements observés Yobs aut et Yobs het sont calculés selon l’équation 4. 11) 
        (∆N-NHtot)éliminé et (∆DCO)éliminé : la quantité de substrat dégradé (g.L-1) 
        PxN et PxDCO : les productions de boues autotrophes et hétérotrophes (gMVS.j-1) 
        1,42 caractérisant le rapport DCO/MVS généralement observé 
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dcycle = 8h dcycle = 6h dcycle = 3h dcycle automatisée 
CvN (kg N.m-3.j-1) 0,18 0,39 0,9 1,68 
CvDCO (kg DCO.m-3.j-1) 0,18 0,39 0,83 0,7 
DCO/N 1 1 1 0,5 
[MES]moyenne (g.L-1) 4,2 4,0 9,0 7 
[MVS]moyenne (g.L-1) 1,6 1,4 4,3 2,8 
Age de boue (j) 33,5 14,8 10,4 9,65 
Px mesurée (g MVS.j-1) 1,06 0,83 - 5,32 
PxN estimée (g MVS.j-1) 0,016 0,076 0,37 0,76 
PxDCOestimée (g MVS.j-1) 0,046 0,17 0,88 1.14  
Fraction active (%) 
(PxNest+PxDCOest)/ Pxmesurée 
10 27 - 36 
Fraction autotrophe (%) 
PxN/( PxN+PxDCO) 
26 31 30 40 
 
Tableau 3. 4 Production de boues et estimation des biomasses actives 
 
La somme des biomasses actives estimées permet de calculer une fraction active de la boue. 
Celle-ci augmente très logiquement de 10 à 36% pour une diminution de l’âge de boue de 33,5 à 






0 10 20 30 40











Figure 3. 13 Evolution de la fraction active de la biomasse avec l’âge de boue 
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Enfin, la fraction autotrophe active de la biomasse a été calculée à partir des productions de 
boues autotrophes et hétérotrophes estimées. Or, il est intéressant de remarquer une évolution de 
cette fraction. Avec un âge de boue élevé (33,5 j) et des charges appliquées de 0,18 kg.m-3.j-1, la 
biomasse active est composée de 26% de bactéries nitrifiantes. Quand la charge augmente, cette 
fraction tend vers 30%. Puis durant la période B, la part des bactéries autotrophes représente 
40% de la biomasse active, certainement du fait de la diminution du rapport DCO/N de 1 à 0,5. 
 
Les valeurs sont ici estimées, mais il est intéressant de vérifier cette tendance évidente à 
l’augmentation de la part autotrophe lorsque la charge azotée augmente par rapport à la charge 
carbonée. Cette composition de la boue est très différente de celle des boues activées classiques 
qui ne contiennent qu’une faible part de bactéries nitrifiantes (1 à 2%), de par les rapports 
DCO/N variant de 5 à 15 dans les ERU. La boue générée par le procédé étudié, dans des 
conditions environnementales extrêmes, présente donc des caractéristiques particulières. Il serait 
intéressant de confronter à ces résultats des modèles complets intégrant biomasse active et 
inactive afin de vérifier leur applicabilité à ce type de procédé. 
 
 
IV. Etude et caractérisation des flocs  
 
Une analyse de la structure de la biomasse a été menée au cours des deux périodes A et B. La 
qualité de la séparation par décantation a été étudiée, notamment au travers de la mesure de la 
vitesse de décantation des boues. Nous avons tenté d’analyser l’évolution de la structure des flocs 
en relation avec les conditions de fonctionnement du procédé. 
 
 
IV.1 Performances de la décantation 
 
 
A. Evolution des concentrations en matière en suspension (réacteur et sortie) 
 
La Figure 3. 14 représente l’évolution au cours de la période A des concentrations en matières en 
suspension totales (MES) et en matières volatiles en suspension (MVS) de la liqueur mixte au sein 
du réacteur (a) ainsi que l’évolution du rapport MVS/MES (b). 
 
 
RESULTATS : Partie I 
 
 120
Trois zones de comportement différent peuvent être observées :  
- une zone de démarrage (jusqu’au 30ème jour) 
- une zone stabilisée (du 30ème au 226ème jour) 
- une zone de croissance (du 226ème au 288ème jour) 
 
Lors de la période A, l’inoculum ayant servi à l’ensemencement du réacteur est une biomasse 
provenant d’un procédé à boue activée traitant un effluent urbain. Ces boues initiales étaient 








































Figure 3. 14 Evolution des matières en suspension dans le réacteur pendant la période A 
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Du 1er au 30ème jour, la concentration en MES augmente de 1,8 g.L-1 à environ 4-5 g.L-1, alors que 
la concentration en MVS ne subit q’une légère augmentation (cf. Figure 3. 14 (a)). Cela s’explique 
principalement par une augmentation de la fraction minérale et se traduit donc par une forte 
diminution du rapport MVS/MES qui atteint une valeur de 0,36 ± 0,03. Cette forte part minérale 
(64%), liée notamment aux processus de précipitation (phosphates, carbonates…) représente une 
spécificité liée à la composition de l’effluent à traiter. Cet aspect sera plus amplement développé 
dans la partie III des RESULTATS. 
Il faut noter que les concentrations en matière en suspension se stabilisent à partir du 30ème jour et 
pendant près de 170 jours, à des concentrations moyennes de 1,8 ± 0,3 g MVS.L-1 et 5 ± 1 g 
MES.L-1. Un rapport MVS/MES de 0,36 ± 0,03 est obtenu. 
La troisième phase est caractérisée par une augmentation des trois paramètres. La concentration 
en MVS augmente jusqu’à environ 4,5 g MVS.L-1, ce qui peut être interprété comme une phase de 
croissance. En effet cette phase coïncide avec la période durant laquelle la durée de cycle est 
réduite à 3 heures, les charges organiques et azotées augmentant respectivement de 0,3 à 1 kg 
DCO.m-3.j-1 et de 0,4 à 0,9-1 kg N.m-3.j-1.  
 
De plus, la fraction minérale de la boue diminue de 65% à 50%. Ces valeurs de la fraction 
minérale restent toujours très supérieures aux valeurs rencontrées dans la littérature pour une 
boue activée classique, soit autour de 20% (rapport MVS/MES = 0,8). L’augmentation de la 
charge appliquée aura donc eu un impact plus important sur la croissance biologique (liée à 
l’augmentation des flux d’azote et de DCO) que sur la formation de précipités minéraux 
(augmentation des flux de calcium, de magnésium, phosphate, carbonate…).  
 
En ce qui concerne la période B, les concentrations en matière en suspension dans le réacteur 
sont représentées sur la Figure 3. 15 (a) et (b). 
Dans ce cas, la variabilité de la charge appliquée est plus importante du fait de l’automatisation de 
la durée des cycles. De ce fait, les concentrations en MES et MVS au sein du réacteur sont 
instables. La Figure 3. 15 (a) montre un lien relativement logique entre les variations de charge et 
les variations de concentration en MVS.  
Il est intéressant de remarquer que le rapport MVS/MES  reste stable sur toute la période B à 
0,41 ± 0,06 (cf. Figure 3. 15 (b)). Ainsi la fraction minérale des boues semble rester constante et 
peu dépendante de la charge appliquée, comme observé lors de la période A. Cette forte teneur 
en matières minérales confèrent probablement des propriétés particulières à la biomasse en terme 
de structure et de décantabilité. 
















































Figure 3. 15 Evolution des matières en suspension dans le réacteur pendant la période B 
 
 
B. Qualité de la décantation 
 
Un suivi des concentrations en matières en suspension du surnageant est présenté par la Figure 3. 
16, pour les deux périodes étudiées. 
 
Lors de la période A, les concentrations en matières en suspension dans l’effluent de sortie du 
procédé sont, pour 60% des mesures inférieures aux contraintes appliquées sur les rejets en sortie 
(35 mg MES.L-1) mais pour 40%, supérieures à cette valeur avec une moyenne de 82 mg MES.L-1.  
(a) 
(b) 
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Les pertes de biomasse en sortie du réacteur sont donc significatives et ont donc un effet sur la 
purge de boues globale.  
Concernant la période B, la Figure 3. 16 (b) montre deux phases distinctes. Jusqu’au 50ème jour, 
les concentrations en matière en suspension en sortie sont proches de celles observées lors de la 
période A. Puis du 100ème au 200ème jour, les concentrations de l’effluent de sortie sont plus 
élevées, autour de 100 mg.L-1. Ceci pourrait éventuellement être relié aux conditions opératoires, 



































































Figure 3. 16 Evolution des matières en suspension du surnageant de sortie.  
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Cependant, quelle que soit la période étudiée, il est intéressant de noter que les flocs présents 
dans le surnageant de sortie sont caractérisés par des rapports MVS/MES compris entre 0,6 et 
0,8, alors que les valeurs relevées pour la biomasse présente dans le réacteur sont deux fois plus 
faibles (environ 0,4). Les flocs qui décantent le moins bien semblent donc être les flocs les moins 
minéraux. 
 
Afin d’étudier la décantabilité des boues et de vérifier que la durée de la phase de décantation est 
suffisante malgré des concentrations en sortie non négligeables, des tests de décantation ont été 
réalisés lors des deux périodes de fonctionnement.  
Pendant la période A, les vitesses de décantation étaient relativement instables (115 ml.min-1 au 
jour 132 à 660 ml.min-1 au jour 164). Les indices de boues (IB) étaient également très variables (au 























Jour 14 période B
Jour 184 période B
 
 
Figure 3. 17 Test de décantation de la boue du réacteur aux jours 14 et 184 de la période B 
 
 
Au cours de la période B, les caractéristiques des boues étaient beaucoup plus stables. La Figure 
3. 17 présente les tests de décantation réalisés aux jours 14 et 184. Il est intéressant de vérifier que 
la durée de la phase de décantation (fixée à 20 minutes) est suffisante pour minimiser les pertes de 
boue. Dans les deux cas, la hauteur de l’interface est donc suffisante par rapport à la quantité de 
surnageant éliminée du réacteur (1/5ème du volume total du réacteur) et la durée de décantation 
fixée à 20 minutes peut être validée. 
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Lors de la période B, l’évolution des indices de boues au cours du temps est donnée par la Figure 
3. 18. 
 
Figure 3. 18 Evolution de l’indice de boue au cours de la période B 
 
L’indice de boue relevé au début de la période B est déjà faible ; de 35,5 ml.g-1MES. Puis cet 
indice a tendance à diminuer au cours du temps pour se stabiliser autour de 15 ml.g-1MES. 
Les IB mesurés lors de la période B sont d’une manière générale plus faibles et plus stables que 
lors de la période A. Les valeurs classiquement rencontrées dans des procédés à boue activée ou 
SBR traitant une ERU sont beaucoup plus élevés, de l’ordre de 75 à 150 ml.g-1MES (Massé 
(2004), Salhi (2003)). 
 
Ces résultats démontrent simultanément une très bonne qualité de décantation des agrégats 
biologiques produits par le procédé, et la présence de nombreux micro-agrégats très organiques 
qui restent en suspension. Particulièrement dans le cas de la période B où les charges appliquées 
étaient plus importantes et les cycles plus courts, les résultats laissent supposer une forte 
densification des flocs. 
 
 
IV.2 Etude de la taille et de la structure des flocs 
 
Des analyses granulométriques ont permis de connaître la taille moyenne des flocs présents au 
sein du réacteur et d’établir une répartition en volume de la taille des agrégats. 
 
La Figure 3. 19 représente la répartition en volume de la taille des flocs dans le cas de 
prélèvements au jour 93 et au jour 148 de la période B, où sont observées des répartitions uni-
modales. Au 93ème jour, le diamètre moyen des flocs se situe autour de 91 microns, alors qu’au 
148ème jour la taille moyenne des flocs est légèrement plus faible (environ 80 microns).  
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Figure 3. 19 Répartition en volume du diamètre des flocs (93ème et 148ème j – période B) 
 





Figure 3. 20 Evolution de la taille moyenne des flocs au cours de la période B 
 
Ces résultats montrent une diminution de la taille moyenne des flocs avec le temps, de 180 
microns en début d’expérience à 80 microns au 200ème jour. Cette valeur semble être stable sur 
une longue période. 
 
La Figure 3. 21 rassemble des exemples d’observations microscopiques des boues à différentes 
étapes de la période A. Nous pouvons remarquer une certaine évolution de la structure des flocs 
au cours du temps. 
Dès les premières semaines, des agrégats très denses (probablement minéraux) apparaissent. Puis 
ces agrégats sont intégrés dans les flocs qui présentent alors des densités très hétérogènes (au 
200ème jour). Des colonies très denses (peut-être autotrophes) sont peut-être également à l’origine 
de ces grains très denses. 
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Figure 3. 21 Observations microscopiques de la boue (évolution au cours du temps) période A 
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Figure 3. 22 Observations microscopiques de la boue (évolution au cours du temps) période B 
 
RESULTATS : Partie I 
 
 129
Enfin, l’observation réalisée au jour 269 montre une restructuration des flocs, avec un cœur dense 
entouré d’une zone moins dense. Il semble alors que les organismes s’organisent peu à peu de 
manière plus dense autour des agrégats minéraux. Ceci est observé après la reprise d’une activité 
de nitrification stable avec production de nitrites et pour une charge plus élevée. 
 
 
Lors de la période B, des observations microscopiques ont également été réalisées, illustrées par 
la Figure 3. 22. 
L’observation réalisée le 1er jour représente la structure de la boue lors de l’ensemencement du 
réacteur à partir de boues activées. Une grande diversité d’organismes caractérise cette boue 
relativement classique, avec des flocs ramifiés, des micro-colonies, des protozoaires et quelques 
bactéries filamenteuses. 
Le 7ème jour, la Figure 3. 22 montre des flocs plus denses avec un milieu interstitiel plus clair. Il 
faut également noter la présence de cristaux, révélateurs des précipitations générées par les fortes 
concentrations en bicarbonates, en cations divalents et phosphates. Les flocs présentent ensuite 
des zones denses et hétérogènes. De plus, les protozoaires et les ciliés ont disparu. 
Au 30ème jour les agrégats denses sont toujours présents mais le milieu présente de nombreuses 
« micro-colonies » relativement dispersées. 
Enfin, du 45ème au 170ème jour, les agrégats de grande densité sont plus rares et les flocs ont une 
structure plus homogène. Des petits grains sont visibles à l’œil nu au sein de la boue mais sont 
très mal échantillonnés dans le cas d’observations microscopiques. 
 
 
IV.3 Discussion sur la structuration des flocs 
 
Bien que la structure des agrégats soit plus instable lors de la période A, des tendances semblables 
sont dégagées pour les deux périodes A et B. La qualité des indices de boues (jusqu’à moins de 20 
ml.g-1) et la faible taille des flocs (80 µm) indiquent une forte densification de la majorité des 
agrégats biologiques. Simultanément, la mauvaise qualité des surnageants de décantation et de la 
sortie du procédé en terme de MES montre qu’une proportion également significative de micro-
flocs décante difficilement. Ceux-ci sont a priori les agrégats les moins minéralisés, alors que les 
flocs très minéraux semblent lestés par les particules minérales précipitées. Une dénitrification 
incontrôlée pendant la décantation est également peut-être à l’origine de ces particules en 
suspension.  
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D’un point de vue de l’application, les pertes de biomasses générées par ces micro-flocs ne 
représente pas un problème majeur si la sortie du procédé est connecté à un autre réacteur 
(dénitrification ou retour en tête de station). Mais ces pertes devront être intégrées dans le calcul 
et le contrôle de l’âge de boue moyen dans le réacteur. 
 
D’un point de vue des observations, les phénomènes de densification des flocs semblent reliés à 
la formation d’agrégats autour de paricules minérales et/ou à la formation de colonies très denses 
probablement autotrophes. Les bilans stoechiométriques montrent en effet que la boue est 
constituée de 30 à 40 % de populations autrotrophes nitrifiantes, ce qui est bien sûr 





Les résultats présentés dans ce chapitre ont permis de montrer qu’un réacteur opérant de manière 
séquencée (SBR) peut permettre de convertir en totalité l’ammoniaque nitrifiable d’un effluent en 
nitrites. Les principaux paramètres à maîtriser pour maintenir durablement cette transformation 
sont le pH, la charge appliquée en azote ammoniacal, ainsi que la durée des cycles (périodes 
aérées). Le mode de contrôle du réacteur mis en place au cours de cette étude, basé sur la mesure 
de l’activité respiratoire, permet d’optimiser la durée des cycles du procédé quelle que soit la 
concentration en azote ammoniacal de l’effluent à traiter et l’activité des micro-organismes. Ce 
système a permis d’atteindre une charge éliminée très élevée (2 kgN-NH4+.m-3.j-1), et de garantir 
un rendement d’élimination de 100% et une conversion maximale de l’azote en nitrites. 
 
Le mécanisme principal permettant de réaliser cette sélection de population semble être 
l’inhibition par l’ammoniaque. Cependant, une analyse plus approfondie des processus cinétiques 
est à présent nécessaire pour pouvoir évaluer le rôle respectif des phénomènes d’inhibition par 
NH3, HNO2, l’effet de la température, ainsi que les effets de limitation par les substrats (azote 
ammoniacal, azote nitreux, oxygène). Ceci constitue l’objectif principal de la partie suivante II qui 
permettra de développer un modèle biologique complet. 
 
Par ailleurs, l’effluent traité dans cette étude contenant de fortes concentrations en phosphates et 
un rapport DCO/N faible,  la nature et la structure de la boue présentent plusieurs particularités.  
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La fraction autotrophe de la biomasse est très importante (jusqu’à 40%) et la boue produite est 
très minérale du fait des phénomènes de précipitation. Ces mécanismes de formation de 
phosphates seront particulièrement analysés dans la Partie III des RESULTATS. Il serait 
également intéressant à terme d’approfondir les connaissances concernant les interactions entre la 





















 RESULTATS : Partie II 












La démarche de ce chapitre a pour objectif de mieux comprendre les phénomènes mis en jeu au 
sein du procédé et de fournir un outil de prédiction. Un modèle mathématique, développé sous 
Matlab, est proposé pour représenter au mieux les phénomènes réactionnels mis en jeu par le 
procédé de nitrification partielle développé dans ce travail.  
 
Une étude approfondie de ces phénomènes est menée par respirométrie dans le but d’identifier 
certains paramètres cinétiques caractéristiques des bactéries nitrifiantes présentes au sein du 
réacteur SBR. 
Le jeu de paramètres estimés grâce à cette étude sera alors intégré au modèle afin de représenter 
le procédé de la façon la plus pertinente possible. Le modèle proposé sera ensuite validé en 
confrontant ses prédictions avec des suivis cinétiques expérimentaux réalisés sous différentes 
conditions dans le réacteur. Cette modélisation dite « court terme » constitue un outil de 
validation des mécanismes choisis et des valeurs des paramètres cinétiques estimées 
précédemment.  
Par ailleurs, des simulations du procédé fonctionnant sur de longues périodes (simulations dites 
« long terme ») permettront d’analyser ou confirmer l’effet de certains paramètres tels que par 
exemple le pH et la durée des temps de carence en azote ammoniacal sur les dynamiques des 
populations. 
 
Le modèle mathématique proposé, s’il est validé, pourra servir de base de dimensionnement du 
procédé, et donnera la possibilité de choisir les paramètres optimaux nécessaires à une 
accumulation stable de nitrites.  
 
 
II. Description du modèle 
 
Afin de simuler le procédé de manière dynamique, un modèle mathématique est proposé qui 
prend en compte les réactions de nitritation et de nitratation.  
Le modèle utilise six variables d’état : les concentrations en azote ammoniacal total (STNH), en 
azote nitreux (formes libre et ionisée) (STNO), en nitrate (SNO3), en oxygène dissous (S0) ainsi que 
les concentrations en biomasse active nitritante (XAI) et nitratante (XAA). 
 




Le Tableau 4. 1 rassemble les processus cinétiques pris en compte : la croissance et le décès 
respectifs des populations ammonio-oxydante (AI) et nitrite-oxydante (AA). 
 
 
Tableau 4. 1 Equations cinétiques des mécanismes considérés pour la modélisation du procédé 
 
 
Pour chaque composé i, sa vitesse de production/consommation est calculée par la relation 
suivante : 
∑∑ ⋅==⎟⎠⎞⎜⎝⎛= j jijj ijiii rdt
dXou
dt
dSr ρν   Equation 4. 1 
Les coefficients stœchiométriques correspondant à chaque composé sont regroupés dans le 
Tableau 4. 2. 
j Mécanisme Vitesses de mécanisme, ρj 
1 
Croissance aérobie 









































































































3 Décès de XAI (type Nitrosomonas) AIAI Xb ⋅  
4 Décès de XAA (type Nitrobacter) AAAA Xb ⋅  





Tableau 4. 2 Coefficients stœchiométriques νij de chaque espèce (Si soluble ou Xi insoluble)  




9 Les formes de substrats 
 
Pour les deux groupes de bactéries nitritante et nitratante, les substrats considérés comme étant 
réellement assimilés par les micro-organismes sont respectivement la forme libre de 
l’ammoniaque (NH3) et le nitrite (NO2-). Ces hypothèses seront confirmées au cours de l’étude. 
Par conséquent, il convient de pouvoir estimer de façon précise les concentrations en substrats 
dans le milieu, en distinguant les formes dissociées des formes oxydées. Pour tenir compte à la 
fois des conditions de pH et de température, les formules proposées par Anthonisen et al., (1976) 
(SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I) seront utilisées. 
Le rôle de l’oxygène en tant que substrat des bactéries nitrifiantes est décrit par l’expression de  
Michaelis-Menten et représenté par des constantes spécifiques de saturation pour l’oxygène pour 
chaque groupe de bactéries nitrifiantes (KOAI and KOAA). 
Espèce  i 




























































































































3 Décès de XAI  
0 0 0 -1 0 0 
4 Décès de XAA  
0 0 0 0 -1 0 




9 Phénomènes d’Inhibition rencontrés 
 
Anthonisen et al., (1976) ont démontré que les deux populations nitrifiantes pouvaient être 
inhibées à la fois par NH3 et HNO2.  
Concernant les bactéries ammonio-oxydantes : 
- L’inhibition par leur substrat NH3 est représentée par un modèle de Haldane (Andrews 
(1968)) 
- L’inhibition par HNO2 est décrite par une inhibition de type non-compétitive (réaction 
d’ordre 1).  
 
Concernant les bactéries nitrite-oxidantes: 
- L’inhibition par NH3 est décrite par une inhibition de type mixte (Cornish-Bowden (1995)) 
- L’inhibition par HNO2 n’est pas représentée ici même si Anthonisen et al., (1976) suggèrent 
que de fortes concentrations en HNO2 doivent induire des effets inhibiteurs sur les bactéries 
nitratantes. Dans cette étude, aucune modification de l’activité maximale nitratante n’a été 
observée pour un gamme de concentration de 100 à 1000 mg N-NO2-.L-1. De plus, étant 
donné que le pH du milieu est toujours supérieur à 7, la concentration en HNO2 est très 




9 Effet de la température 
 
L’effet de la température (T) sur les activités biologiques est représentée par une fonction 
d’arrhénius classique avec des coefficients d’arrhénius spécifiques à chaque population: 
 
( ) ( ) ( )( )20exp20 −××= ° Tboubou C θµµ   Equation 4. 2 
θ: coefficient d’Arrhenius  










9 Paramètres hydrauliques  
 
La prise en compte des phases d’alimentation se fera par l’intermédiaire de l’initialisation des 
concentrations en substrats et produits à chaque début de cycle, en se basant sur la concentration 
de l’alimentation, le taux de renouvellement du réacteur et la concentration du composé C en fin 
de cycle, suivant l’équation 4. 3 : 














VVCC onalimentati  Equation 4. 3 
 
La purge de liqueur mixte a un impact sur la concentration en biomasse, ainsi la même équation 
4. 3 sera appliquée pour calculer la concentration en biomasse dans le réacteur à chaque début de 
cycle ; le volume renouvelé étant ici le volume de boue purgée ramené à un cycle.  
 
La décantation est considérée parfaitement efficace concernant les substances particulaires (XAI, 
XAA), les biomasses étant supposées correctement floculées. Cette hypothèse n’a pas été vérifiée 
expérimentalement, puisque les mesures de concentrations en MES dans le surnageant après 
décantation ne sont pas toujours négligeables (cf. RESULTATS : Partie I). Les phases non aérées 
(décantation et vidange) représentent 6 à 16% de la durée totale du cycle. Pendant cette phase 
supposée anoxie, il convient de ne pas négliger la réaction de décès ayant lieu à une vitesse que 
nous supposerons identique aux conditions aérobies. Une correction du taux de décès peut être 
considérée pour plus de précision. 
 
 
III. Identification des paramètres cinétiques des bactéries  
 
Une étude approfondie des cinétiques respirométriques a été menée dans le but d’identifier 
certains paramètres cinétiques caractéristiques des deux groupes de bactéries nitrifiantes présentes 
au sein du réacteur étudié. 
 
 
III.1 Méthode d’identification 
 
Des tests respirométriques ont été réalisés lors des différentes périodes de fonctionnement du 
procédé.  




Les conditions expérimentales choisies lors de ces tests permettent de simplifier le modèle 
mathématique et ainsi, un nombre limité de paramètres cinétiques peut être identifié à partir des 
résultats obtenus (Spanjers et Vanrolleghem (1995)).  
Premièrement, le rapport S/X choisi ainsi que la durée de l’expérience étaient suffisamment 
faibles pour ne pas générer de croissance significative lors du test, et les concentrations en 
biomasses nitritante (AI) et nitratante (AA) ont pu alors être considérées comme constantes 
(c’est-à-dire XAI=XAI(t=0) et XAA=XAA(t=0)). De plus, la concentration en oxygène dissous était 
suffisamment élevée pour ne pas limiter l’activité nitrifiante ( SO > 4 mg O2.L-1).  
 
Des expériences batch ont été réalisées en premier lieu afin d’estimer les constantes d’affinité liées 
aux bactéries nitrifiantes (AI et AA). Pour cela, les concentrations en NH3 et NO-2 ont été fixées 
à des valeurs suffisamment faibles pour ne pas induire d’inhibition ((SNH3)2/KiAINH3 << SNH3+KNH3 
; SHNO2 << KiAIHNO2 ; SNH3 << KiAANH3), les taux de respiration des bactéries nitritante et nitratante 










































−µ   Equation 4. 5 
 
A partir des données de rO2 exogène en fonction de la concentration en substrat, il est possible 
d’identifier les groupes de paramètres suivants (Spanjers and Vanrolleghem, 1995) :  
µAI.XAI.(3,43-YAI)/YAI ; (3,43-YAI).KNH3 ; µAA.XAA.(1,14-YAA)/YAA ; (1,14-YAA).KNO2-  
le premier et le troisième groupe représentant les respirations exogènes maximales obtenues lors 
des expériences respirométriques pour les activités nitritante et nitratante. 
 
Ici, les rendements de conversion autotrophes sont considérés constants et connus (cf. Annexe 8) 
afin de pouvoir déterminer les autres constantes cinétiques. 
Par ailleurs, étant donné que l’activité maximale (rO2 max) n’est pas constante d’un test à l’autre du 
fait des variations de concentration en biomasse active au cours des périodes de fonctionnement 
du procédé, les données obtenues seront représentées par le rapport rO2/ rO2max en fonction de 
la concentration en substrat, qui ne dépend alors que des constantes d’affinité (Equations 4. 6 et 
4. 7): 







































   Equation 4. 7 
 
Les constantes d’affinité ont alors été déterminées numériquement, en minimisant la somme des 
moindres carrés entre les données expérimentales et celles prédites par le modèle. 
 
Enfin, d’autres tests ont été réalisés suivant la même démarche mais à fortes concentrations en 
ammoniaque et/ou nitrite afin d’identifier les constantes d’inhibition décrites dans le modèle. 
 
 
III.2 Population ammonio-oxydante 
 
A. Relation entre le pH et la limitation par le substrat 
 
Décrit par de nombreux auteurs (Painter (1986)), le pH a un impact important sur l’activité des 
populations nitrifiantes, le pH optimal pour les micro-organismes nitritants variant entre 7 et 9. 
Par ailleurs, plusieurs équilibres acido-basiques impliquant les substrats (NH3/NH4+, 
H2CO3/HCO3-/CO32-), le pH aurait donc plusieurs types d’effet sur l’activité (direct et indirect). 
 
Afin de visualiser l’effet du pH sur l’activité, trois injections identiques de chlorure d’ammonium 
ont été effectuées pour trois pH différents (8,5, 7,5 et 6,5).  
 
La Figure 4. 1 montre l’évolution du rapport de l’activité normée 2rO / 2rO max des bactéries 
ammonio-oxydantes en fonction de la concentration en azote ammoniacal totale, l’activité 
maximale 2rO max étant l’activité maximale obtenue à pH 8,5. En comparant les réponses 
obtenues pour les différents pH, il apparaît que l’activité diminue lorsque le pH diminue. Par 
ailleurs, l’affinité des micro-organismes pour le substrat semble diminue avec la réduction du pH 
(le KN apparent semble augmenter). 
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Figure 4. 1 Effet pH sur l’activité nitritante en fonction de la concentration 
en azote ammoniacal total 
 
Le même graphique tracé en fonction de la concentration de la forme libre NH3 (Figure 4. 2), 
montre des comportements différents. L’activité diminue avec le pH, mais l’affinité des bactéries 
pour l’ammoniaque semble être sensiblement la même.  
De ce fait, la forme libre NH3 est la forme du substrat ammoniacal qu’il convient de considérer 
comme étant la principale forme de substrat azoté des bactéries ammonio-oxydantes. Cette 
hypothèse est relayée par Suzuki et al., (1974) ainsi que Stein et al., (1997). Or dans la gamme de 
pH considérée (6 à 9), la quantité de NH4+ est bien plus grande que celle de NH3 (SYNTHESE 
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Figure 4. 2 Effet pH sur l’activité nitritante en fonction de la concentration 
en NH3 
 




B. Affinité pour le substrat NH3 
 
Durant les deux grandes périodes de fonctionnement décrites auparavant, plusieurs tests 
respirométriques ont été effectués pour mesurer l’activité nitritante dans différentes conditions de 
pH et de température. La Figure 4. 3 rassemble les différents tests obtenus en réponse à une 
injection de substrat ammoniacal, représentés par l’évolution de l’activité normée en fonction de 
la concentration en substrat NH3 en solution. Il faut noter que les bactéries nitratantes n’étaient 
alors pas présentes, ou inactives. De ce fait, la réponse observée suite l’injection de NH4Cl 
représente uniquement l’activité nitritante (pas de nitrate produit). 
 
La superposition de ces réponses permet d’estimer la constante d’affinité des micro-organismes 












+=    Equation 4. 8 
 
La minimisation de l’écart (moindres carrés et méthode de Newton) entre les valeurs 
expérimentales et calculées du rapport 2rO / 2rO max permet d’estimer une valeur moyenne de 
constante d’affinité  égale à 0,5 mg N.L-1. En tenant compte des valeurs extrêmes, la constante 
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Figure 4. 3 Estimation de la constante d’affinité des bactéries nitratantes pour leur substrat 
 




Par ailleurs, il est nécessaire de préciser que dans le cas étudié, l’inhibition des bactéries nitritantes 
par leur substrat n’est pas prise en compte, ce type d’inhibition pouvant être considérée comme 
négligeable dans la gamme de concentration observée (entre 0 et 10 mg N-NH3.L-1). Cette 
hypothèse est confortée par Anthonisen et al., (1976) qui observent une inhibition de 
Nitrosomonas à partir de 10 mg N-NH3.L-1, ce que nous allons à présent évaluer. 
 
 
C. Inhibition par NH3 
 
La caractérisation de l’inhibition des bactéries nitritantes par leur substrat NH3 a été effectuée sur 
une biomasse provenant du réacteur pilote au cours de la période B (23ème jour). La Figure 4. 4 
représente le test respirométrique lors duquel des injections successives de concentrations 
croissantes en chlorure d’ammonium ont été réalisées à pH 8,25.  
Les trois paramètres suivants seront estimés: 2rO max, la constante d’affinité et la constante 
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Figure 4. 4 Courbe d’inhibition des bactéries nitritantes par leur substrat NH3 
 
 




La Figure 4. 4 montre une bonne superposition du modèle sur les valeurs expérimentales. 
L’application du modèle indique une valeur de 2rO max égale à 100 mgO2.L
-1.h-1, montrant ainsi 
que l’activité maximale intrinsèque du modèle n’est pas tout à fait atteinte (85%) 
expérimentalement. La constante d’affinité est estimée à 1 mg N.L-1. Cette valeur est plus élevée 
que celle déterminée dans le paragraphe précédent, mais peut s’expliquer par une plus grande 
imprécision de cette détermination sur un test unique, et par l’effet de l’inhibition de l’activité 
maximale qui était négligée dans le paragraphe précédent. 
 
La constante d’inhibition des bactéries nitritantes par le substrat NH3 est estimée à une valeur de 
241 mgN.L-1. Plus élevée que les constantes trouvées dans la littérature (384 mg N.L-1, soit 5,88 
mg N-NH3.L-1 mesuré par Carrera et al., (2004)), cette valeur pourrait être expliquée par un 
phénomène d’acclimatation des bactéries induisant une augmentation du seuil d’inhibition au 
cours du temps. 
 
 
D. Inhibition par HNO2 
 
Anthonisen et al., (1976) ont montré l’effet inhibiteur de la forme libre HNO2 sur les micro-
organismes nitritants. Almeida et al., (1995) suggèrent par ailleurs la probable inhibition de ces 
organismes par la forme HNO2, les effets toxiques sur la cellule étant exercés par la forme non 
dissociée du nitrite, l’acide nitreux. 
 
La Figure 4. 5 représente les réponses obtenues à deux injections identiques de NH4Cl en 
présence de deux concentrations différentes en nitrites dans le milieu – 6,1 10-4 mg N-HNO2.L-1 
et  7,9 10-3 mg N-HNO2.L-1 (soit 76 et 960 mg N-NO2-.L-1). 
 
L’expérience a été réalisée à pH = 8,3 sur une boue issue du réacteur pilote pendant la période A 





























  Equation 4. 10 
Où : 
[HNO2] représente la somme de la concentration initiale dans le milieu et des nitrites produits par 
l’oxydation de l’ammonium. 
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Figure 4. 5 Estimation de la constante d’inhibition des bactéries ammonio-oxydantes par HNO2 
 
 
L’ajustement du modèle sur les valeurs expérimentales conduit à une valeur de constante 
d’inhibition égale à 0,053 mg N-HNO2.L-1. Dans ce cas, la biomasse est issue du procédé en 
fonctionnement depuis 270 jours (période A), la concentration en nitrite dans le réacteur variant 
de 0 to 400 mg N-NO2-.L-1. Ce résultat laisse donc entendre que l’inhibition par l’acide nitreux ne 
joue pas un rôle significatif dans notre étude lorsque la concentration en nitrite n’excède pas 1000 
mg N.L-1 et pour des pH supérieurs ou égaux à 8. 
 
 
E. Détermination du taux maximal de croissance 
 
Afin de prédire correctement la dynamique des concentrations en biomasse active, le taux de 
croissance doit également être estimé. Pour cela, plusieurs tests respirométriques ont été 
considérés, en utilisant en particulier les vitesses maximales observées pour la population 
considérée. Pour chaque test, ces données ont été associées aux conditions du procédé lors du 
prélèvement de la biomasse comme schématisé par la Figure 4. 6, aboutissant à une estimation du 
taux maximal de croissance. 





Figure 4. 6 Détermination du taux maximal de croissance des bactéries nitritantes 
 
A partir d’un bilan massique aux bornes du procédé, la concentration en biomasse active est 
estimée à un instant donné par l’expression suivante (détaillée dans le paragraphe IV.1) : 











1    Equation 4. 11 
 
avec 
Yobs AI  : rendement de conversion observé pour les bactéries nitritantes (mgDCO.mg-1N) 
θB : âge de boue (h) 
bAI : taux de décès de la biomasse nitritante (h-1) 
Qsortie  : débit volumique journalier total (L.j-1) 
QPurge : débit volumique journalier de purge de boue (L.j-1) 
[Nnit] : concentration en azote nitrifié, estimée par la somme des nitrites et nitrates produits 
(mgN.L-1) [Nnit] = [NO2-]+[NO3-] pour les bactéries nitritantes. 
 
Pour chacun des tests respirométriques, la concentration en biomasse active est estimée par 
l’équation 4. 11, en considérant les paramètres opératoires du procédé durant la période 
(stabilisée) précédent le test. Puis, le taux de croissance maximal (des bactéries nitritantes) est 
déduit des mesures de 2rO  maximal ( 2rO AI,max=µAI.XAI.(3,43-YAI)/YAI) pour chaque test 
respirométrique réalisé. Le Tableau 4. 3 résume les résultats obtenus pour six tests 




Age de boue, taux de décès
Flux d’azote 
oxydé produit 
Rendement de conversion 
Estimation de la 
concentration en 































12,7 0,032 301 6 50 53 0,0689 
16 0,026 460 4 115 134,5 0,0763 
12,7 0,032 251 4 63 87 0,0905 
12,5 0,032 329 4 82 103 0,0817 
12,5 0,032 266 4 67 117 0,115 
12,7 0,032 301 6 50 45 0,0585 
 
Tableau 4. 3 Estimation des concentrations en biomasse active et de taux maximal de croissance 
des bactéries nitritantes (avec bAI =0,01835 h-1 et YAI=0,21 g DCO.g-1N) 
 
La moyenne des taux de croissance estimés est égale à 0,0818 h-1 à 30°C soit 1,96 j-1. En 
appliquant la relation d’Arrhenius (Equation 4. 2), le taux de croissance obtenu à 20°C (qui sera 
inséré dans le modèle) est de 0,0301 h-1 soit 0,722 j-1. Des valeurs similaires peuvent être trouvées 
dans la littérature (Henze et al., (1997) ; Balmelle et al., (1991)). Ces résultats permettent de vérifier 
la cohérence du protocole d’initialisation des concentrations en biomasse pour la simulation 
dynamique et la valeur des paramètres utilisés (rendement de conversion, taux de décès..).  
 
 
III.3 Population nitrite-oxydante 
 
A. Relation entre le pH et la limitation par le substrat 
 
Des concentrations identiques en NaNO2 ont été injectées à un échantillon de biomasse, issu du 
procédé au 83ème jour de la période A, pour différentes conditions de température (20-30-35-
40°C) et de pH (8,5 et 7,5). Les résultats de ces tests respirométriques sont présentés sous la 
forme de l’évolution des activités normées en fonction de la concentration en HNO2 dans le 
milieu (cf. Figure 4. 7).  
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Figure 4. 7 Effet du pH (et température) sur l’activité nitratante en fonction 
 de la concentration en HNO2 
 
 
La Figure 4. 7 montre un profil d’activité identique à pH 7,5 pour les différentes températures 
alors que la modification du pH (8,5) aboutit à un comportement différent dans la zone de 
limitation par le substrat. Une augmentation du pH du milieu semble donc induire une affinité 
apparente plus grande des bactéries nitratantes pour HNO2. Pourtant suggéré par Volcke et al., 
(2002), la forme libre HNO2 ne semble donc pas être la forme qu’il faut considérer comme le 
substrat des micro-organismes nitratants. Or, les réponses tracées en fonction de la concentration 
en nitrite NO2- résiduelle (cf. Figure 4. 8) sont toutes confondues et suggèrent ainsi une constante 
d’affinité unique si l’on considère que le substrat est l’ion nitrite NO2-.  
 
 
B. Affinité pour le substrat NO2- 
 
La Figure 4. 8 rassemble donc les précédentes expériences en fonction de la concentration en 
nitrite. La superposition de toutes les réponses permet de déterminer la constante d’affinité des 
bactéries nitrite-oxydantes pour leur substrat nitrite. La seule limitation pouvant être représentée 
par le modèle étant la limitation par le substrat lors de ces tests, le modèle utilisé pour 














   Equation 4. 12 
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Figure 4. 8 Estimation de la constante d’affinité des bactéries nitratantes pour leur substrat NO2- 
 
La minimisation de l’écart entre les valeurs expérimentales et calculées du rapport 2rO / 2rO max 
conduit à l’estimation de la constante d’affinité à une valeur moyenne : KNO2 = 1,62 mg N.L-1. 
Cette valeur est du même ordre que celles trouvées dans la littérature (Balmelle et al., (1991)). 
 
 
C. Inhibition par NH3 
 
La Figure 4. 9 présente un test respirométrique mis en place pour quantifier l’effet inhibiteur de 
l’ammoniaque sur les bactéries nitratantes comme l’ont montré Anthonisen et al., (1976). Deux 
concentrations identiques en NaNO2 ont été injectées au milieu bactérien en présence de deux 
concentrations en ammoniaque différentes (0 et 11 mg N-NH3.L-1). On remarque tout d’abord 
que la présence d’une concentration relativement élevée en ammoniaque induit un effet double 
sur le comportement des bactéries nitratantes. En effet, en présence d’ammoniaque, l’activité 
maximale est significativement réduite, et l’affinité des bactéries pour leur substrat nitrite semble 
également diminuer (la constante d’affinité apparente augmente).  
Le double effet inhibiteur de l’ammoniaque peut être pris en compte en appliquant la relation 
suivante qui décrit une inhibition de type mixte : 



























































 Equation 4. 13 
 
L’identification de ce modèle aboutit à la détermination de deux constantes : 
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Figure 4. 9 Inhibition de l’activité nitratante par l’ammoniaque NH3 
 
 
Toutefois, les nitrites étant rarement limitants dans un réacteur d’accumulation de nitrites, ce 
niveau de description, intéressant en terme de connaissances scientifiques, n’est pas absolument 
nécessaire lors de la modélisation du procédé. En effet, le facteur le plus important est pour notre 











D’après les résultats obtenus, les expressions cinétiques intégrées dans le modèle semblent bien 
décrire les phénomènes mis en jeu. Le modèle choisi peut donc être validé et appliqué à la 
description du procédé global.  
 
Le  
Tableau 4. 4 rassemble les paramètres identifiés et utilisés dans le modèle. Les taux de croissance, 
les constantes d’affinité pour les substrats azotés ainsi que les diverses constantes d’inhibition 
sont les valeurs déterminées par respirométrie. Les rendements de conversion des substrat en 
biomasse ainsi que les taux de décès ont été fixés d’après les valeurs trouvées dans la littérature 
(Henze, (1997)). Les constantes d’affinité des bactéries pour l’oxygène ont également été choisies 
d’après une étude bibliographique (Balmelle et al., (1991)).  
 
Bactéries ammonio-oxydantes Bactéries nitrite-oxydantes 
YAI 0,21 g DCOx.gN-1 YAA 0,03 g DCOx.gN-1 
µAI 0,0818 h-1 (30°C) µAA 0,0281 h-1 (30°C) 
bAI 0,01835 h-1 (30°C) bAA 0,01579 h-1 (30°C) 
KOAI 0,5 mg O2.L-1 (30°C) KOAA 1 mg O2.L-1 (30°C) 
3NH
K  0,5 mg N.L
-1 −
2NO
K 1,62 mg N.L-1 
AI
NHiK 3  241 mg N.L
-1 AA
NHiK 3  11 mg N.L
-1 
AI
HNOiK 2  0,053 mg N.L
-1 AA
NHIK 3  3,9 mg N.L
-1 
 
Tableau 4. 4 Paramètres cinétiques déterminés par respirométrie et utilisés dans le modèle 
 
 
IV. Validation du modèle : prédiction des dynamiques dans le réacteur 
 
Plusieurs cycles du procédé SBR ont été suivis durant la période A, lorsque les nitrites et nitrates 
étaient simultanément accumulés dans le réacteur, impliquant une présence et une activité des 
deux types de micro-organismes nitrifiants ; les ammonio-oxydants et les nitrite-oxydants.  
 
 




IV.1 Initialisation des concentrations en biomasse active 
 
La concentration en biomasse active est estimée à t=0 pour chaque simulation batch par un bilan 
massique sur l’installation pilote, de la même façon que réalisé dans le paragraphe III.2 E mais 
cette fois pour chacune des deux populations nitrifiantes (nitritante et nitratante). 
Un rendement de conversion observé est calculé en se basant sur l’âge de boue appliqué au 
procédé et sur une valeur de taux de décès issu de la littérature : 
B
obs b
YY θ×+= 1     Equation 4. 14 
avec 
b: taux de décès spécifique de la population (h-1) 
θB: âge de boue (h) 
 
A partir de ce rendement de conversion observé, la concentration en biomasse active d’une 
population donnée est calculée comme suit : 




PQYLDCOmgX ××=−1.   Equation 4. 15 
avec 
Qsortie : Débit volumique (L.j-1) 
QPurge: Débit de purge de liqueur mixte (L.j-1) 
[P]: Concentrations des produits en sortie du réacteur (mgN.L-1) 
[P] = [NO2-]+[NO3-] pour les ammonio-oxydantes et [P] = [NO3-] pour les nitrite-oxydantes 
 
 
IV.2 Influence du pH sur le procédé 
 
L’adéquation du modèle par rapport au procédé est évaluée tout d’abord en étudiant l’effet des 
modifications transitoires de pH, au cours d’un cycle, sur le fonctionnement du procédé. En 
premier lieu, une cinétique à pH 7,5 et 30°C (conditions classiques de fonctionnement pendant la 
période A) a été modélisée considérant les conditions opératoires expérimentales.  
 
La Figure 4. 10 montre une bonne description des comportements du procédé par le modèle au 
niveau de tous les profils de concentration. Il peut toutefois être remarqué une légère sous-
estimation de la consommation en oxygène, l’activité hétérotrophique n’étant pas inclue dans le 
modèle. 




L’adéquation des concentrations modélisées et expérimentales de nitrites et nitrates permet de 
valider les paramètres caractéristiques des bactéries nitratantes. Plus particulièrement, le 
changement de pente au niveau de l’évolution des nitrites confirme la valeur de la constante 



































Figure 4. 10 Modélisation d’une cinétique d’un cycle du procédé à pH 7,5 
 
La Figure 4. 11 présente la modélisation et le suivi expérimental de la cinétique d’un cycle du 
réacteur lors d’une diminution de pH à pH=7, la démarche d’initialisation étant la même que 
précédemment et valable pour tous les tests suivants. Dans ce cas, la dégradation de l’ammonium 




































Figure 4. 11 Modélisation d’une cinétique d’un cycle du procédé à pH 7 




La différence de comportement déjà observée précédemment entre ces deux valeurs de pH est 
bien décrite par le modèle. La comparaison des profils 2rO  pour chaque expérience montre à 
nouveau l’effet important du pH sur la décélération de l’activité, pour une réduction de seulement 
7,5 à 7 du pH.  
Les courbes simulées par le modèle montrent une très bonne adéquation de celui-ci avec les 
résultats expérimentaux. Ces résultats valident ainsi en partie le choix des expressions cinétiques 
qui décrivent correctement l’effet d’un pH trop faible sur la nitritation, la forme NH3 devenant 
alors minoritaire, ce qui conduit à une limitation par le substrat. La dernière cinétique réalisée à 
pH 8,5 (Figure 4. 12) permet de compléter cette analyse. Les différents profils respiratoires 
obtenus peuvent alors être expliqués. 
A pH 7, la consommation en oxygène diminue progressivement lorsque le substrat devient 
limitant, alors qu’elle chute rapidement à pH 7,5, et cette chute est brutale lors du test à pH 8,5 
(cf. Figure 4. 12). L’hypothèse selon laquelle la forme libre NH3 est le véritable substrat des 
bactéries ammonio-oxydantes permet au modèle de bien représenter ce comportement. En effet, 
l’augmentation du pH implique une augmentation de la fraction NH3 donc de la concentration en 
substrat, ceci pour une même concentration en azote ammoniacal total au départ. Par 
conséquent, plus le pH est élevé, dans la gamme étudiée, plus l’activité maximale est maintenue 
longtemps, et plus l’activité décroît rapidement lorsque le substrat est épuisé, donc plus la durée 
nécessaire à la réaction est courte. Dans le cas de la cinétique à pH = 8,5, illustrée par la Figure 4. 



































Figure 4. 12 Modélisation d’une cinétique d’un cycle du procédé à pH 8,5 (
AI
NHiK 3 = 241 mg N.L-1) 
 




L’une des hypothèses pourrait être une mauvaise estimation des concentrations en biomasse 
active. Dans ce cas, l’explication la plus probable serait une mauvaise estimation du taux de décès 
des bactéries, qui a un effet sur l’estimation des concentrations en biomasse par l’intermédiaire du 






YY θ×+= 1 ). 
 
La Figure 4. 13 montre l’influence du taux de décès des bactéries nitritantes bAI sur les cinétiques 
modélisées à pH 8,5. Ces modélisations ont été réalisées pour des valeurs de bAI correspondant à 







































































Figure 4. 13 Modélisation de la cinétique à pH 8,5 : différents taux de décès des nitritantes (bAI) 
 
La figure montre une grande sensibilité du comportement modélisé aux valeurs de constante de 
décès. Par ailleurs, pour un taux de décès de 0,55 j-1, il apparaît que le modèle décrit mieux la 
cinétique de nitritation expérimentale. 
L’estimation de ce taux de décès est relativement délicate car il inclut des mécanismes de 
désactivation comme nous l’avons vu précédemment (RESULTATS : Partie I) qui dépendent de 
l’historique de la biomasse. Les valeurs utilisées dans le modèle sont des valeurs par défaut prises 
de la bibliographie, qui sous-estiment probablement les processus de désactivation. 
 
Malgré tout, nous pouvons conclure que le modèle décrit tout de même de façon très 
satisfaisante les phénomènes présents au sein du réacteur et en particulier l’influence du pH sur 




bAI=0,33 j-1 bAI=0,55 j-1 




IV.3 Influence de l’oxygène 
 
La Figure 4. 14 présente la modélisation d’une cinétique du procédé à 30°C, pH = 7,5 et dont la 
concentration en oxygène dissous varie est de 0,6 ± 0,2 mg O2.L-1.h-1. Le modèle décrit bien les 
profils expérimentaux de concentrations. Cette adéquation entre le modèle et l’expérience valide 
les fonctions qui décrivent l’influence de la concentration en oxygène dissous sur le procédé, et 









































V. Simulations des dynamiques des populations à long-terme 
 
Les conditions utilisées pour les simulations sont une température de 30°C, un âge de boue de 16 
jours et un taux de renouvellement du réacteur lors de la phase d’alimentation de 20%.  
A partir de ces données, des simulations de 150 jours ont été réalisées dans le but d’atteindre un 
fonctionnement stabilisé en nitrification partielle. Les valeurs des différentes variables 
(concentrations en nitrites, nitrates, ammoniaque, biomasses actives) obtenues en fin de 
simulation serviront de variables initiales des simulations long terme présentées en suivant. La 
concentration en biomasse nitratante active au bout des 150 jours était de 0,2 mg DCO.L-1. 
Cependant, cette concentration très faible induisait des dynamiques de réaction très lentes et 
donc des durées de simulations excessivement longues.  




De ce fait, pour évaluer l’effet de certains paramètres sur les dynamiques des populations, cette 
concentration a été augmentée à une valeur de 1 mg DCO.L-1, afin d’être toujours dans des 
conditions de nitrification partielle mais d’observer plus rapidement les dynamiques des 
populations associées aux paramètres étudiés. 
L’initialisation des variables est donc la suivante : 
STNO = 456 mg N.L-1 
SNO3 = 3 mg N.L-1 
STNH = 0 mg N.L-1 
XAI = 155 mg DCO.L-1 
XAA = 1 mg DCO.L-1 
 
Le fonctionnement du procédé a ensuite été simulé sur de longues périodes (de 80 à 140 jours) 
dans différentes conditions de pH et de durée de cycle afin d’évaluer et de vérifier l’effet de ces 
paramètres sur les dynamiques des populations.  
 
 
V.1 Influence du pH  
 
Des simulations du procédé ont été réalisées pour une période de 80 jours avec des durées de 
cycle de 6 heures, pour trois pH différents (7, 7,5 et 8,5). La Figure 4. 15 représente l’évolution 
des concentrations en sortie du procédé en nitrates, nitrites et ammonium durant la période. La 
concentration en ammoniaque NH3 en début et en fin de cycle, pour les trois pH étudiés, est 
également indiquée. 
 
Dans le cas de cycles de 6 heures, le pH joue un rôle très important sur les potentialités du 
procédé à maintenir l’accumulation stable des nitrites.  
A pH 7, le procédé accumule à la fois des nitrites et de l’ammonium car la dégradation de 
l’ammonium est incomplète à ce pH et cette durée de cycle. Par ailleurs, la concentration en 
nitrates est relativement faible (20 à 30 mg N-NO3-.L-1). Il semble que l’ammonium accumulé 
dans le réacteur, même à pH 7, permet d’inhiber les bactéries nitratantes. Cependant, la légère 
tendance des nitrates à augmenter laisse présager une future production de nitrates plus 
importante. Au cours des 80 jours, cette production est très faible probablement du fait de 
l’inhibition des bactéries nitratantes par l’ammoniaque (entre 1,3 et 0,7 mg N-NH3.L-1 dans le 
réacteur) mais également de par la faible concentration initiale en bactéries nitratantes actives. 










































































Figure 4. 15 Influence du pH sur 80 jours de fonctionnement du procédé en nitrification partielle 
avec une durée de cycle de 6 heures. 
pH = 7.5 
pH = 7  
pH = 8.5 
[NH3] 
début de cycle : 
    1.3 mg N.L-1 
fin de cycle :  
    0.7 mg N.L-1 
[NH3] 
début de cycle : 
    2.3 mg N.L-1 
fin de cycle :  
    0 mg N.L-1 
[NH3] 
début de cycle : 
    19 mg N.L-1 
fin de cycle :  
    0 mg N.L-1 




A pH 7,5, l’ammonium est totalement éliminé (concentrations finales inférieures à 2 mg N-
NHtot.L-1). Cependant, la concentration en nitrites stabilisée à 440 mg N.L-1 diminue 
progressivement au cours des 80 jours alors que la concentration en nitrates augmente 
proportionnellement. En fin de cycle, le rapport NO3-/(NO2- + NO3-) est de 17%. Le pH 7,5 et 
la durée de cycle de 6 heures permettent donc d’atteindre une bonne élimination de l’ammonium 
mais ne garantissent pas une inhibition suffisante des bactéries nitratantes pour accumuler 
durablement des nitrites, malgré la concentration en NH3 en début de cycle plus élevée qu’à pH 7 
(2,3 au lieu de 1,3 mg N-NH3.L-1). Ceci s’explique par le fait que cette concentration reste nulle en 
fin de cycle, en moyenne elle est inférieure à 0,1 mg N.L-1 pendant 1,7 h. 
 
Enfin, la simulation à pH 8,5 indique une bonne dégradation de l’ammonium ainsi qu’une 
accumulation stable de nitrites sans réapparition de nitrates sur la période de 80 jours. Pourtant la 
phase durant laquelle la concentration en NH3 est inférieure à 0,1 mg N.L-1 est beaucoup plus 
grande qu’à pH 7,5, soit environ 3,75 heures. Malgré cela, l’inhibition des bactéries nitratantes est 
plus forte car la concentration en NH3 en début de cycle est bien plus élevée (environ 19 mg N-
NH3.L-1). 
 
L’inhibition est beaucoup plus forte (quasiment à 100%) en début de cycle à pH 8,5 qu’à pH 7,5, 
ce qui permet de fortement ralentir voire éviter la réaction de nitratation des nitrites. 
 
Pour une durée de cycle de 6 heures, la valeur du pH de 8,5 semble donc être la meilleure entre 
les trois pH étudiés pour garantir une accumulation durable de nitrites. Ceci rejoint les 
conclusions  exposées dans la partie I suite à l’étude des paramètres optimaux pour le procédé (cf. 
paragraphe II.3). Cependant, les périodes de carence en ammoniaque qui sont observées 
montrent bien l’importance de la durée des cycles et du pH quant à l’accumulation de nitrites. 
 
 
V.2 Prédiction de l’effet des temps de carence 
 
Une simulation du procédé a été réalisée sur 140 jours à pH 7,5 avec des cycles d’une durée de 8 
heures jusqu’au 100ème jour puis de 3 heures jusqu’au 140ème jour. La Figure 4. 16 représente 
l’évolution des concentrations en nitrates, nitrites et ammonium durant la période (a), ainsi que 
l’évolution des concentrations en biomasse active niritante XAI et nitratante XAA (b).  
 




De 0 à 100 jours, d’un fonctionnement en accumulation de nitrites, la concentration en nitrates 
augmente progressivement jusqu’à atteindre une valeur stable de 450 mg N.L-1 alors que les 
nitrites sont négligeables. La durée de cycles de 8 heures à pH 7,5 implique donc une progressive 
réapparition des bactéries nitratantes.  
Puis du jour 100 au jour 140, la durée des cycles est fixée à 3 heures. Le passage de la durée des 
cycles de 8 h à 3 h induit une diminution brutale des nitrates et une augmentation rapide des 
nitrites atteignant des concentrations d’environ 250 – 300 mgN.L-1 dès le premier jour puis une 





























































Par ailleurs, la Figure 4. 16 – b montre une augmentation brutale de la concentration en biomasse 
nitritante au 100ème jour. Ceci est corrélé à la diminution de la durée des cycles à 3 h qui induit une 
augmentation de la charge appliquée et donc une croissance importante. Parallèlement, à partir du 
100ème jour, la concentration en biomasse nitratante diminue progressivement, signe d’une 
inhibition importante de cette population et de son lessivage progressif.  
 
La Figure 4. 17 montre l’évolution des temps de carence au cours de la période. Or, il apparaît 
que la durée des phases de carence est au départ de 0,8 h. Puis elle augmente progressivement 
jusqu’à 2,8 h au jour 90. Puis lors de la diminution de durée de cycle au jour 100, la durée de 























Figure 4. 17 Evolution des temps de carence au cours de la simulation pH 7,5 
 (durée de cycle= 8h puis 3 h au 100ème j) 
 
 
Ce comportement est exactement celui observé lors de la période A de fonctionnement du 
procédé. Pour conclure, indépendamment du pH, la durée de cycle et par conséquent la durée des 
phases de carence a un impact très important sur les potentialités d’accumulation de nitrites. La 
durée de cycle doit donc être ajustée de façon à réduire ces périodes de carence néfastes à 











Un modèle complet décrivant les deux étapes de la nitrification a été développé, identifié et validé 
dans ce chapitre. 
Les tests respirométriques ont montré que les formes qu’il convient de considérer comme les 
substrats des bactéries nitritantes et nitratantes sont respectivement NH3 et NO2-.  
L’inhibition des bactéries nitratantes par NH3 semble être de type mixte.  
La plupart des constantes cinétiques liées aux bactéries nitrifiantes ont pu être estimées par ces 
tests respirométriques. 
Le modèle a été validé par des suivis réalisés dans le réacteur SBR. Les simulations du procédé sur 
du long terme ont également rejoint les observations expérimentales, notamment concernant 
l’effet des temps de carence. Seule une meilleure description des mécanismes de décès et 
d’acclimatation pourrait peut-être permettre d’améliorer la qualité du modèle. 
 
 
Les simulations long terme permettent de conclure que la durée de cycle doit être contrôlée pour 
éviter les phases de carence en ammoniaque. Si la durée de cycle ne peut pas être contrôlée, il est 
alors nécessaire d’appliquer des conditions d’inhibition très fortes, comme par exemple fixer un 
pH élevé (8,5) sans pour autant nuire à la nitritation. 
D’autre part, si les phénomènes d’acclimatation ne semblent pas significatifs au niveau 
expérimental concernant le traitement de l’effluent synthétique, ils ne sont pas représentés dans le 
modèle développé lors de l’étude. Il serait intéressant de les prendre en compte afin de ne pas 






















 RESULTATS : Partie III 





























Parallèlement aux phénomènes d’élimination de l’azote décrits dans les chapitres précédents, la 
précipitation concomitante du phosphore a également été étudiée dans le procédé lors de cette 
étude. Le lien avec l’élimination du phosphore, proposé ici, permet une meilleure compréhension 
du procédé ainsi qu’une approche globale de la problématique d’élimination des nutriments azote 
et phosphore, tous deux responsables de l’eutrophisation des milieux récepteurs. 
Les effluents fortement concentrés contenant plusieurs centaines de milligrammes d’azote 
peuvent parfois contenir simultanément plusieurs dizaines de milligrammes de phosphore 
(effluent de digesteurs anaérobies, lisiers…). Il est donc intéressant de connaître la répartition du 
phosphore entre la phase liquide et solide pour ce type d’effluents, dans un procédé destiné en 
premier lieu à traiter spécifiquement de fortes concentrations en azote. Il semble en effet 
cohérent de chercher à traiter soit simultanément, soit successivement, les problèmes de 
l’ammoniaque et des phosphates dans ces flux chargés. La formation de formes valorisables du 
phosphore doit donc pouvoir être prédite à terme, dans des conditions contrôlées mais également 
dans les réacteurs biologiques où la chimie est complexe. 
 
L’étude réalisée sur les transformations du phosphore a plusieurs objectifs : 
- Quantifier les potentialités du procédé pour l’élimination du phosphore de la phase liquide, 
- Analyser l’influence de certains paramètres opératoires sur ces taux d’élimination et 
l’interaction avec l’élimination de l’azote, 
- Caractériser les formes minérales produites par précipitation. 
 
Une des retombées possibles du procédé est à terme de produire un déchet valorisable, riche en 
phosphore qui soit utilisable en épandage agricole ou dans la fabrication de fertilisants. Suivant la 
composition en cations de l’effluent, la précipitation d’hydroxyapatite et de struvite peut être 
recherchée. En fixant la composition de l’effluent synthétique sur la typologie des effluents de 
digesteur, nous avons orienté naturellement la précipitation vers les phosphates de calcium et les 
phosphates d’ammonium et de magnésium. 
Dans un effluent réel, les matières minérales ont parfois déjà précipité avant d’atteindre le 
réacteur biologique (cas des lisiers, Daumer (2002)). Ce travail pourra alors permettre de 
comprendre et modéliser l’évolution potentielle des formes précipitées du phosphore au cours de 
la réaction biologique. 
 




L’élimination du phosphore a été étudiée durant trois périodes de fonctionnement différentes. La 
première période, notée période 0, présente beaucoup d’instabilités au niveau de la nitrification 
(cf. Annexe 4) qui sont intéressantes quand elles sont reliées aux transformations du phosphore. 
La période suivante est la période A, étudiée en détail dans le chapitre précédent. La dernière 
phase étudiée est une partie (du 136ème – 160ème jour) de la période B exposée précédemment.  
 
Le Tableau 5. 1 résume et rappelle les principales conditions opératoires correspondant aux 
différentes périodes. 
 




Ortho-phosphates (mg P.L-1) ~ 100 ~ 100 ~ 100 
Azote ammoniacal (mg N.L-1) ~ 500 ~ 500 ~ 1000 
DCO/N/P 1/1/0,2 1/1/0,2 0,5/1/0,1 
Ca2+ (mg.L-1) 115 115 115 
Mg2+ (mg.L-1) 45 45 45 
pH 7,5 7,5 7,5 – 8,2 
Paramètres hydrauliques 
Durée de cycle (h) 8 8 – 6 – 3 Contrôlée (2,1 à 3,7) 
Charge en phosphore appliquée 
(g P.L-1.j-1) 
0,039 ± 0,006 0,036 à 0,18 0,18 ± 0,03 
Age de boue effectif (j) 17 à 37 33 à 10 10 
Temps de séjour hydraulique (j) 2,8 1,2 0,5 à 0,8 
Tableau 5. 1 Caractéristiques opératoires des différentes périodes étudiées 




II. Evolution des phosphates dans la phase liquide 
 
La Figure 5. 1 – a présente l’évolution des concentrations en phosphore en entrée et en sortie du 
réacteur lors de la période 0, ainsi que le temps de séjour hydraulique qui est constant (2,94 j). Les 
taux d’élimination du phosphore et de l’azote sont représentés en parallèle sur la Figure 5. 1 – b.  
La concentration de l’alimentation est maintenue à 100 mg P.L-1 à partir du 10ème jour. La 
concentration en phosphate en sortie du procédé diminue progressivement jusqu’à 10 mg P.L-1 
pendant les 35 premiers jours, puis se stabilise finalement autour de 50 mg P.L-1 après 60 jours. 




















































































Durant cette période, l’élimination des phosphates peut être mise en relation avec l’élimination de 
l’ammonium. Trois grandes phases peuvent être distinguées. Durant la première phase (0 à 20 j) 
et la dernière phase (45 à 70 j), la nitrification permet d’éliminer la totalité de l’azote ammoniacal, 
le taux d’élimination moyen du phosphore est alors compris entre 40 et 60%. A l’inverse, lors de 
la phase intermédiaire, un dysfonctionnement de la nitrification entraîne une accumulation 
d’azote ammoniacal dans le réacteur (et en sortie) qui atteint 400 mg N.L-1. Il est intéressant de 
remarquer que dans le même temps, le taux d’élimination du phosphore atteint des valeurs 
comprises entre 70 et 90% et la concentration en phosphates est donc comprise entre 10 et 30 
mg P.L-1 en sortie du réacteur. 
 
Lors de la période A, illustrée par la Figure 5. 2, le temps de séjour hydraulique a diminué de 3 à 








































































Durant les 150 premiers jours, la concentration en phosphates en sortie est « relativement » stable 
et varie entre 30 et 60 mg P.L-1  puis chutent brutalement en dessous de 20 mg P.L-1 jusqu’au 
200ème jour pour retrouver enfin les valeurs moyennes observées initialement (cf. Figure 5. 2 – a).  
A nouveau, cette chute de la concentration en phosphates coïncide avec une période 
d’accumulation de l’ammonium, liée à une diminution du rendement de nitrification. 
 
D’une manière générale sur l’ensemble de l’étude, une élimination moyenne de 50% du 
phosphore est observée lorsque la nitrification est totale. Cette élimination atteint jusqu’à 90%  
lors d’une diminution transitoire du rendement de nitrification (180ème au 200ème jour). 
L’élimination du phosphore de la phase liquide semble donc favorisée par de fortes 
concentrations en ammonium accumulé dans le milieu. Cette corrélation pourrait être expliquée 
par la précipitation de struvite (MgNH4PO4). 
Les mesures effectuées sur la période A montrent également que la diminution du temps de 
séjour hydraulique de 3 à 1,2 j n’a pas d’influence sensible sur les rendement d’élimination du 
phosphore. L’élimination des phosphates n’est donc pas limitée par un processus cinétique mais 
traduit probablement un équilibre entre la fraction (adsorbée ou précipitée) de phosphore dans 
les boues et la fraction de phosphore dans la phase liquide. 
 
  
III. Quantification du phosphore dans la phase solide 
 
Un bilan en phosphore en entrée et sortie du procédé a été réalisé au cours de la période A (58ème 
jour). Le phosphore entrant dans le procédé est composé essentiellement d’orthophosphates et 
représente un flux de phosphore de 0,57 g P.j-1. Le phosphore dosé dans la liqueur mixte (boue 
purgée) permet de calculer la quantité de phosphore particulaire des boues en soustrayant la 
quantité d’orthophosphates présents dans la partie soluble de la liqueur mixte.  
Les mesures réalisées indiquent que la fraction de phosphore contenue dans les boues représente 
9,6% des MES.  
 
La Figure 5. 3 présente les flux de phosphore entrant et sortant du procédé. Le taux d’élimination 
du phosphore de la fraction soluble est alors de 45%. Le flux de phosphore purgé avec les boues 
représente 30% du flux entrant. Au final, le bilan n’est pas vérifié et 15% du flux entrant n’est pas 
quantifié en sortie.  
 















PO4 soluble PO4 soluble (boue extraite) P total boues (boue extraite)
 
Figure 5. 3 Bilan et répartition du phosphore 
 
Outre les incertitudes de mesure, cet écart peut être expliqué par les pertes de boues dans le 
surnageant (non pris en compte dans ce bilan) ou encore par une accumulation de phosphore 
dans le réacteur par précipitation sur les parois du réacteur ou les pales de l’agitateur, cette 
précipitation ayant été observée lors des vidanges du réacteur. 
 
Etant donné qu’il n’y a pas d’alternance de phase anaérobie lors du fonctionnement du procédé, 
l’élimination du phosphore ne peut pas être attribuée à un phénomène de suraccumulation 
biologique dans cette étude. Dans le cas d’une assimilation classique biologique du phosphore, la 
quantité de phosphore dans la biomasse correspond à environ 1,5% des MVS. Par conséquent, 
l’enrichissement de la boue du procédé en phosphore peut principalement s’expliquer par des 
processus physico-chimiques d’adsorption et de précipitation du phosphore. Le rapport 
MVS/MES égal à 0,4 démontre également que la boue est très chargée en matière minérale. Si 
l’on considère que la fraction organique de la boue contient 1,5% de P, les matières minérales de 
la boue seraient donc composées de 15% de phosphore (cf. Tableau 5. 2). 
 
Teneur en P des MES 0,096 g P.g-1 MES
MVS/MES 0,4 
% de P dans les MVS 1,5% 
% de P dans les matières minérales 15% 
 
Tableau 5. 2 Répartition du phosphore dans les boues (analyse du 58ème jour période A) 
 
 




IV. Analyse cinétique et effet des paramètres opératoires 
 
Afin d’analyser les dynamiques d’élimination du phosphore, des mesures ont été réalisées dans le 
réacteur tout au long d’une phase aérobie. L’influence de trois paramètres a été particulièrement 
étudiée afin de connaître les conditions optimales de fonctionnement du procédé. Les paramètres 
évalués expérimentalement sont le pH (7-7,5-8,5), la température (30-35-40°C) ainsi que la 
concentration en oxygène dissous. Les valeurs standard de ces paramètres sont 30°C, pH = 7,5 et 
[O2]dissous = 2,5 mg.L-1. 
Ces suivis cinétiques sont les mêmes que ceux réalisés lors de l’étude de la nitrification et les dates 
de ces suivis, réalisés au cours de la période A, sont rappelées dans le Tableau 5. 3.  
Paramètres pH = 7,5 
(référence) 
pH = 8,5 pH = 7 T = 35°C T=40°C [O2] = 0,6 
mg.L-1 
Jour 142 147 156 149 181 178 
 
Tableau 5. 3 Dates des suivis cinétiques par rapport à la période globale A 
 
IV.1 Impact d’une modification de pH 
 
La Figure 5. 4 présente l’évolution des concentrations en phosphates (a) et en ammonium (b) 
mesurées dans le réacteur pour trois conditions de pH différentes : pH = 7 ; pH = 7,5 ; pH=8,5. 
 
La Figure 5. 4 – a montre une élimination rapide des phosphates en 15 minutes, suivie d’une 
stabilisation de la concentration en phosphates (pH 7), ou d’une augmentation de cette 
concentration à pH 7,5 et 8,5. Cette dernière phase de remontée progressive de la concentration 
peut représenter une éventuelle étape de resolubilisation du phosphore précipité.  
 
De plus, plus le pH augmente, plus les orthophosphates sont éliminés de la phase liquide et 
atteignent une concentration finale en solution faible. En effet, l’élimination des phosphates est 
faible à pH 7 avec une concentration maximale de 72 mg P.L-1 en fin de cycle ; alors qu’à pH 8,5, 
la concentration finale en phosphore est de l’ordre de 45 mg P.L-1.  
Cette tendance peut s’expliquer par les diagrammes de solubilité de la struvite et des phoshates de 
calcium. Celle-ci diminuant lorsque le pH augmente (Doyle et Parsons (2002)) du fait notamment 
de l’augmentation de la forme non lié PO43- par rapport aux formes HPO4- et H2PO4. 





Figure 5. 4 Impact du pH sur les cinétiques d’élimination des phosphates(a) et de l’ammonium(b)  
 
En ce qui concerne l’azote, la nitrification conduit à une cinétique de consommation de 
l’ammonium à pH 7,5 et pH 8,5 (cf. Figure 5. 4 – b), qui semble corrélée à l’augmentation de la 
concentration en phosphates. 
Par contre, ce phénomène n’est pas observé à pH 7. La concentration en ammonium est, à 
l’inverse des deux pH différents, relativement élevée au sein du liquide. Une faible fraction de 
PO43- semble alors éliminée. A ce pH, la concentration en PO43- pourrait être suffisamment faible 
pour que, malgré la concentration « élevée » en ammonium, la précipitation de phosphate 
d’ammonium n’ait pas lieu.  
 
Par ailleurs, ces résultats montrent le bénéfice d’une gestion optimale de la durée de la phase 
aérobie. Une réduction de la durée de la phase aérobie permettrait de réduire la resolubilisation 
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IV.2 Impact d’une modification de température ou d’oxygène dissous 
 
La Figure 5. 5 présente l’évolution des concentrations en phosphates (a) et en ammonium (b) 
mesurées dans le réacteur pour trois conditions de températures différentes : 30°C ; 35°C ; 40°C. 
 
Pour des températures de 30°C et 35°C, les profils de concentration en phosphates sont 
similaires. Sur la durée du cycle, la concentration en phosphates dans le milieu diminue d’environ 
75 mg P.L-1 à 50 mg P.L-1. Il est intéressant de remarquer que les profils de concentrations en 












































































L’augmentation de la température à 40°C conduit à une diminution plus importante de la 
concentration en phosphates, qui atteint 30 mg.L-1 durant les 3 premières heures de la cinétique, 
avant de remonter à 50 mg.L-1. A nouveau cette diminution des phosphates semble corrélée avec 
une concentration en ammonium un peu plus élevée. 
 
Pour la plupart des sels de phosphate, la solubilité augmente avec la température. Doyle et 
Parsons (2002) ont par exemple noté que le maximum de solubilité est observé à 50°C pour la 
struvite. Ici, l’augmentation de température étudiée ne semble pas augmenter la solubilisation des 
phosphates mais au contraire a pour effet indirect de réduire transitoirement leur concentration 
en limitant la nitrification et en augmentant probablement le niveau de sursaturation des 
phosphates d’ammonium. 
 
La concentration en phosphates semble en chaque point d’autant plus faible que la concentration 
en ammonium est élevée. D’ailleurs, quelle que soit la température, la concentration en 
phosphates en fin de cycle est proche (entre 50 et 60 mg P.L-1) probablement parce que la 
concentration finale en ammonium est nulle. 
 
La Figure 5. 6 regroupe l’évolution des concentrations en phosphates et en ammonium mesurées 
dans le réacteur au cours de deux cycles réalisés avec des concentrations moyennes en oxygène 
dissous différentes : 0,6 et 2,5 mgO2.L-1.  
Le fait de travailler à faible concentration en oxygène dissous conduit à limiter la nitrification et 





























PO4 : DO=2.5 PO4 : DO=0.6
NH4 : DO=2.5 NH4 : DO=0.6
 
Figure 5. 6 Influence de la concentration en NH4 sur l’élimination du phosphore 




Les concentrations en phosphates dans le liquide sont plus faibles dans l’expérience à faible 
concentration en oxygène, c’est-à-dire lorsque les concentrations en ammonium sont plus 
élevées. A conditions de pH et de température identiques, le rendement de précipitation des 
phosphates est sensiblement plus grand (38% au lieu de 32%). Cependant, cette comparaison 
présente des incertitudes, les deux cinétiques étant séparées de 36 jours de fonctionnement, il est 
difficile de prendre en compte l’historique du procédé. 
 
Ainsi dans les gammes de température et d’oxygène dissous étudiées, la concentration en 




V. Evolution des concentrations en cations 
 
Les taux d’élimination du calcium et du magnésium ont été étudiés dans les différentes conditions 
opératoires. Les concentrations en ammonium, phosphate, calcium et magnésium ont 
notamment été suivies durant plusieurs jours pendant la période B et pendant les tests cinétiques.  
 
Le Tableau 5. 4 présente les concentrations en Ca2+ et Mg2+ en fin de cycle pour les cinétiques 
réalisées à différents pH, les concentrations dans l’alimentation étant respectivement de 115 mg 
Ca2+.L-1 et 45 mg Mg2+.L-1. Les valeurs observées en fin de cycle sont relatives à une modification 
ponctuelle réalisée sur un cycle et donc à un régime non stabilisé.  
 
 pH = 7 pH = 7,5 pH = 8,5 
[Ca2+] finale (mg.L-1) 56,9 36,8 19,5 
[Mg2+] finale (mg.L-1) 54,9 46,6 23,8 
 
Tableau 5. 4 Concentrations finales en Ca2+ et Mg2+ lors des cinétiques à différents pH 
 
Les taux d’élimination augmentent avec le pH, ce qui confirme que la précipitation est favorisée 
quand le pH augmente (dans la gamme étudiée). Pour les pH 7 et 7,5, le magnésium est peu 
éliminé, ce qui suppose deux choses ; soit il y a peu de struvite ou de phosphates de magnésium 
formés, soit une resolubilisation de ces précipités a lieu au cours du cycle.  




De plus, il est intéressant de remarquer que le calcium est toujours partiellement éliminé, 
probablement sous forme de calcite, d’hydroxyapatite ou d’autres formes. L’élimination du 
magnésium est donc négligeable aux faibles pH mais double à pH 8,5.  
 
Afin de vérifier les tendances observées, les concentrations en composés connus apportés par 
l’alimentation ont été mesurées en sortie du réacteur. Le Tableau 5. 5 présente les concentrations 
moyennes en ammonium, phosphate, calcium et magnésium, ainsi que le pH, obtenus au cours 
de ces 25 jours de fonctionnement en nitrification stabilisée avec accumulation de nitrites.  
Le pH apparaît relativement stable sur la période considérée, ainsi que les concentrations en 
calcium, magnésium et ammonium. La concentration en azote ammoniacal est inférieure à 2 mg 
N.L-1 et le taux d’élimination de l’azote est de 99,9%.  
 
 pH [P-PO43-] [N-NH4+] [Ca2+] [Mg2+] 
Concentration moyenne en 
sortie du procédé (mg.L-1) 
7,86 ± 0,12 32,0 ± 13,4 1,1 ± 0,5 8,6 ± 1,8 8,4 ± 1,9 
Tableau 5. 5 Concentrations moyennes en cations en sortie du procédé et pH moyen  
au cours de la période B (136 -160ème j) 
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Figure 5. 7 Suivi des concentrations en cations pendant la période B 
 




Le taux d’élimination moyen du magnésium est égal à 80%, alors que le calcium est éliminé à plus 
de 90%. L’élimination du calcium est plus élevée que lors de la période A, probablement car la 
concentration en bicarbonates est plus élevée dans l’effluent synthétique et le pH a augmenté de 
7,5 à 8. Nous pouvons alors supposer la précipitation de calcite et de phosphate de calcium. Les 
phosphates semblent par ailleurs mieux éliminés.  
De plus, l’élimination du magnésium est également plus importante que lors de la période A. Ceci 
peut-être éventuellement expliqué par une concentration initiale en ammonium plus élevée (200 
au lieu de 100 mg N.L-1 dans le réacteur en début de cycle). Ces mesures semblent donc montrer 
une précipitation plus grande des phosphates avec le magnésium lors de la période B. 
 
 
VI. Observations microscopiques 
 
Plusieurs observations microscopiques ont été réalisées au cours des différentes périodes (Figure 
5. 8). Ces évolutions ont été étudiées précédemment dans la Partie I (RESULTATS).  
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Figure 5. 8 Structure des flocs au cours de la période A 
Jour 30  Période 0 Jour 210  Période A
Jour 7  Période B Jour 30  Période B




La présence de cristaux illustrée par les observations au jour 30 de la période 0 et au jour 7 de la 
période B confirme la formation de précipités minéraux au sein du réacteur. Ces cristaux bien 
formés et dissociés des flocs biologiques sont observés uniquement au démarrage des procédés 
(premier mois). 
Puis, petit à petit, ces cristaux distincts ne sont plus observés, comme le montre par exemple 
l’observation au jour 30 de la période A et 210 de la période B. Par contre, des agrégats plus gros 
et plus denses sont présents et laissent supposer que la précipitation a lieu au sein des flocs 
biologiques ou bien que les précipités formés servent de support à la croissance biologique. 
 
L’observation de la boue permet donc d’illustrer la complexité des phénomènes de précipitation 
dans la matrice biologique étudiée. 
 
 
VII. Analyse de la phase solide 
 
Afin de connaître la composition des précipités, une analyse par diffraction de rayons X a été 
effectuée sur des échantillons de boue prélevés au cours de la période B, le pH étant alors égal à 
7.79. L’un des diffractogrammes obtenus est représenté par la Figure 5. 9. Ce diffractogramme est 
relativement diffus et donc difficilement exploitable pour identifier avec certitude des cristaux 
particuliers. Cependant quelques hypothèses peuvent être émises avec précaution.  
 
Après comparaison avec des spectres de référence, les minéraux les plus probables sont 
l'hydroxyapatite (Ca5(PO4)3OH), le  phosphate de calcium (Ca3(PO4)2) et le phosphate de 
magnésium (Mg3(PO4)2). Il semblerait qu’il n’y ait pas de trace de struvite (MAP), ni de co-
précipités de magnésium et d’ammonium, ni de carbonates. En effet, nous verrons par la suite 
que la présence de struvite dans la boue entraîne l’apparition de pics très distincts. 
 
L’absence de formation de struvite pourrait s’expliquer par le fait que l’ammonium est consommé 
par la réaction biologique de nitrification et la concentration finale en ammonium ne permet plus 
d’obtenir une saturation de la struvite.  





Figure 5. 9 Analyse de boues provenant du réacteur pendant la phase de nitrification. 
 
Pour confirmer cette hypothèse, il est intéressant de confronter les données obtenues avec les 
concentrations en ions mesurées aux mêmes périodes.  
Pour la struvite, nous avons calculé le produit ionique ([NH4+].[Mg2+].[PO43-]) à 1,7591 10-23, ce 
qui est inférieur à la constante de solubilité théorique (kMAP = 2,5119 10-13) ou à celle mesurée 
expérimentalement par Adouani (2005) (kMAP = 6,2013 10-13). Il semble donc logique de ne pas 
observer de struvite précipitée, étant donné que la saturation n’est pas atteinte. 
 
 Concernant l’hydroxyapatite, le produit ionique ([OH-].[Ca2+]5.[PO43-]3) que nous avons calculé 
est égal à 8,4283 10-17 et apparaît bien supérieur à la constante de solubilité trouvée dans la 
littérature (kHAP = 1,5849 10-58). La formation de HAP est donc possible, ce qui concorde bien 
avec la présence de HAP suggérée par les analyses par diffraction. 
 
 
VIII. Potentialités de précipitation et discussion 
 
VIII.1 Hypothèses de précipitation dans les conditions du procédé 
 




Le but de ce paragraphe est d’évaluer si les conditions de fonctionnement du procédé, d’après les 
équilibres chimiques théoriques (Tableau 5. 6), permettent de prévoir la formation de struvite 
et/ou d’hydroxyapatite, d’un point de vue strictement physico-chimique et sans tenir compte de 
l’activité biologique. Tout d’abord, les potentialités de précipitation de l’effluent d’alimentation 
ont été étudiées. Puis, les produits ioniques de la struvite et de l’hydroxyapatite ont été calculés 
dans les conditions de fonctionnement du réacteur afin de prévoir ou non leur précipitation. 
 
Equilibres Constantes associées 















































2 POMgNHPONHMg ⇔++ −++  kMAP = [Mg2+][PO43-][NH4+] = 2,5119.10-13 
( ) OHPOCaOHPOCa 345342 35 ⇔++ −−+ kHAP=[PO43-]3 [Ca2+]5 [OH- ] = 1,5849.10-58 
Tableau 5. 6 Equilibres théoriques et constantes utilisés (à 25°C) pour l’évaluation  
des potentialités de précipitation 
 
 
A. Potentiel de précipitation dans l’effluent synthétique d’alimentation 
 
Dans le but de caractériser les précipités formés en mélangeant les solutions ioniques 
correspondant à celles présentes dans l’effluent d’alimentation du procédé, Adouani (2005) a 
réalisé un équilibre à 25°C avec les composés de l’alimentation dans les mêmes concentrations 








Concentrations initiales (mol.L-1) 
NH4Cl MgSO4.6H2O KH2PO4 NaHCO3 CaCl2 
0,071971 0,001805 0,003233 0,155951 0,00297 
Tableau 5. 7 Concentrations initiales pour le test de précipitation des composés de l’alimentation 
 
Les mesures des concentrations à l’équilibre après 24 heures, ainsi que du pH, permettent 
d’obtenir les concentrations respectives de chaque espèce ionique. La Figure 5. 10 présente pour 
chacun des composés ; phosphate, ammonium, magnésium et calcium, leur concentration initiale 



































































































Figure 5. 10 Concentrations initiales en cations et évolution des concentrations à l’équilibre  
en fonction du pH 
 
Les phosphates présentent un optimum d’élimination à pH = 8,51. La quantité de magnésium 
précipitée semble être constante quel que soit le pH, et la concentration en ammonium est 
toujours en fort excès dans le milieu. Ceci entraîne probablement une forte saturation de la 
struvite et laisse donc penser que le réactif limitant pour la formation de struvite est ici le 
magnésium. De ce fait le phosphore pourrait précipiter également en partie sous forme de 
phosphates de calcium, ce qui est conforté par les faibles concentrations en calcium obtenues à 
l’équilibre. Cependant, l’élimination du calcium de la solution peut également être due à une 
précipitation de calcite compte tenu de la forte teneur en bicarbonates de l’alimentation. 




Le Tableau 5. 8 rassemble les produits ioniques calculés pour les deux précipités (MAP et HAP) 
ainsi que les indices de sursaturation correspondants. 
Quel que soit le pH étudié, les produits ioniques du MAP et HAP à l‘équilibre sont supérieurs 
aux produits de solubilité, ce qui suppose une sursaturation de ces composés. Par conséquent, il 
semble exister des potentialités de formation de struvite et d’hydroxyapatite dans l’alimentation, 
même après 24 h lorsque les précipités ont été formés et quel que soit le pH entre 8,17 et 9,83. 
 Concentrations finales en ions libres (mol.L-1) Produits ioniques Indice de sursaturation (IS)
pHé
q 
PO43- Mg2+ NH4+ Ca2+ OH- MAP HAP MAP HAP 
8,17 1,00.10-7 1,82.10-4 0,064 5,29.10-4 1,48.10-6 1,168.10-12 6,189.10-44 0,67 14,59 
8,51 1,33.10-7 1,93.10-4 0,058 8,91.10-4 3,24.10-6 1,488.10-12 4,283.10-42 0,77 16,43 
8,65 3,21.10-7 1,78.10-4 0,050 3,70.10-4 4,47.10-6 2,874.10-12 1,017.10-42 1,06 15,81 
8,91 6.52.10-7 1,42.10-4 0,042 6,76.10-5 8,13.10-6 3,847.10-12 3,177.10-45 1,18 13,30 
9,83 5,47.10-6 1,97.10-4 0,012 1,32.10-4 6,76.10-5 1,310.10-11 4,430.10-40 1,72 18,45 
Tableau 5. 8 Mesure et calcul des concentrations en ions à l’équilibre et des produits ioniques    
de MAP et HAP pour l’alimentation à différents pH 
 
Les précipités obtenus à partir de ces expériences ont également été analysés aux rayons X.  Les 
diffractogrammes correspondant aux expériences à pH 8,17 et 8,91 sont respectivement 
représentés par la Figure 5. 11 – a et b.  
Le diffractogramme très diffus observé à pH 8,17 peut s’expliquer par la formation de précipités 
amorphes qui diffractent dans des directions très variées. La comparaison de ce diffractogramme 
à différents spectres de référence (cf. Figure 5. 11 – a) suggère principalement la présence de 
calcite (CaCO3) et d’hydroxyapatite (Ca5(PO43-)3OH). Par ailleurs il est intéressant de noter que la 
présence de struvite n’est pas démontrée, bien que les analyses aient suggéré sa formation 
potentielle. 
A un pH 8,51, les quantités de phosphate et magnésium éliminées montrent de façon 
stœchiométrique que la struvite ne peut pas être le seul précipité de phosphate formé. En effet, 
d’un point de vue molaire, la quantité de phosphates éliminés de la phase liquide (2,25 mmol.L-1) 
est 1,4 fois supérieure à la quantité de magnésium éliminée (1,61 mmol.L-1). Un autre sel de 
phosphate (et de calcium) a donc probablement été formé et non identifié dans le spectre. 
Dans le cas du test à pH 8,91, la Figure 5. 11 – b montre clairement la présence de struvite 
cristallisée et de calcite. Par contre, la précipitation d’hydroxyapatite n’est apparemment pas 
démontrée.  














Finalement, les analyses par diffraction révèlent la présence d’hydroxyapatite à pH 8,17 et de 
struvite à pH 8,91, la calcite étant présente à ces deux pH. Ces résultats suggèrent donc qu’il 
existe un phénomène de compétition entre la formation de struvite et d’HAP. Par exemple à pH 
9, les ions calcium précipiteraient quantitativement plus avec les bicarbonates ce qui favoriserait la 
précipitation des ions magnésium avec les phosphates et l’ammonium, pour former de la struvite. 
 
 
En considérant les équations théoriques de précipitation de struvite et d’hydroxyapatite, la 
répartition du phosphore sous les formes d’orthophosphates solubles, de struvite et 



























Figure 5. 12 Evolution des formes du phosphore précipitées en fonction du pH dans l’effluent 
d’alimentation 
 
Ces profils confirment les conclusions précédemment citées et montrent à nouveau que le pH 
influence fortement la précipitation de struvite (favorisée à pH supérieur ou égal à 8), 
certainement car les indices de sursaturation de la struvite sont dans notre cas relativement peu 
significatifs comparés à ceux de l’hydroxyapatite.  
Les calculs montrent que 50% du phosphore est converti en hydroxyapatite quel que soit le pH, 
mais il faut préciser que la formation de calcite n’a pas été prise en compte et que probablement à 








B. Analyse des conditions initiales maintenues dans le réacteur 
 
Il est intéressant de savoir si, de prime abord, les concentrations imposées par les conditions 
opératoires du procédé permettent de créer une sursaturation favorable à la précipitation du 
phosphore au début de chaque phase réactionnelle. 
Tenant compte des facteurs de dilution de l’alimentation dans le réacteur, il est possible de 
calculer les concentrations des ions au débuts des cycles et d’en déduire les produits ioniques des 
solides qui nous intéressent.  
 
Le Tableau 5. 9 indique les résultats obtenus par des calculs théoriques, en considérant qu’il s’agit 
du premier cycle de fonctionnement, et qu’il n’y a donc eu par ailleurs aucune accumulation 
antérieure. 
 Concentrations initiales dans le réacteur (mol.L-1) Produits ioniques Indice de sursaturation (IS)
pH PO43- Mg2+ NH4+ Ca2+ OH- MAP HAP MAP HAP 
7 1,036.10-9 3,292.10-4 2,388 5,49.10-4 1.10-7 8,14.10-13 8,53.10-19 0,51 39,73 
8 2,311.10-8 3,292.10-4 0,239 5,49.10-4 1.10-6 1,82.10-12 1,90.10-16 0,86 42,08 
9 2,635.10-7 3,292.10-4 0,024 5,49.10-4 1.10-5 2,07.10-12 2,17.10-14 0,92 44,14 
Tableau 5. 9 Calcul des produits ioniques MAP et HAP initiaux dans le réacteur à différents pH  
 
Les produits ioniques obtenus sont supérieurs aux produits de solubilité théoriques de MAP et 
HAP pour les trois pH étudiés, en notant tout de même une augmentation des produits ioniques 
avec le pH. Au début de la phase aérobie du procédé SBR, les conditions opératoires induisent 
donc des conditions de sursaturation qui pourraient permettre de précipiter le phosphore sous 
forme de struvite et d’hydroxyapatite (voire d’autres formes de phosphates de calcium). 
Cependant, il faut noter que les conditions de sursaturation de la struvite sont relativement 
légères (indices de sursaturation proches de 1), notamment pour un pH neutre.  
 
Ces calculs montrent que la précipitation du phosphore sous forme de struvite dépendra 
étroitement de la vitesse de formation des phosphates de calcium et de l’activité biologique qui 
consomme NH4+ par nitrification. Ainsi, la probabilité d’une précipitation de struvite est 
relativement incertaine et lorsque 70 à 90% de NH4+ aura été nitrifié (suivant le pH), le milieu ne 
sera plus saturé, ce qui peut entraîner une resolubilisation. La formation d’hydroxyapatite est 
soumise à peu de doutes étant donné que son produit ionique dans le réacteur est bien supérieur 
à la constante de solubilité mais il faut considérer que celle-ci est en compétition avec la calcite 
sur le calcium. 




Par ailleurs, ces calculs ont été réalisés en utilisant des constantes d’acidité établies à 25°C. Or la 
température du procédé est fixée à 30°C, ce qui implique de nuancer l’analyse effectuée 
précédemment. En effet, cette différence de température induit certainement à la fois une 
modification des produits ioniques calculés et une augmentation de solubilité des précipités en 
question.  
 
Tous les composés étudiés sont en très faible partie assimilés par la biomasse, pour la croissance 
des cellules et peut-être également pour la constitution des flocs biologiques. 
L’élimination quasi-totale de l’ammonium se fait essentiellement par voie biologique, fait 
confirmé par le bilan réalisé sur le réacteur. Il n’existe probablement qu’une faible quantité 
d’ammonium qui pourrait précipiter avec d’autres ions. Cependant, dans le cas des autres ions, il 
est possible qu’ils puissent précipiter sous diverses formes, dans les agrégats en suspension ou sur 
les parois du réacteur. 
 
 
VIII.2 Analyse combinée de la totalité des résultats obtenus 
 
Le bilan réalisé lors de cette étude, qui a par ailleurs été confirmé lors d’une seconde analyse sur le 
même réacteur, permet de confirmer que l’élimination du phosphore se fait principalement par 
précipitation physico-chimique.  
En ce qui concerne les cinétiques réactionnelles, le pH est probablement le paramètre le plus 
important, tant au niveau de la nitrification qu’au niveau de la précipitation du phosphore. Si l’on 
cherche simultanément à éliminer l’azote et le phosphore dans le même réacteur, d’après les 
résultats obtenus, le pH doit être supérieur à 7.5. La valeur optimale, probablement entre 8 et 9, 
doit alors servir un compromis entre les performances d’élimination du phosphore et de l’azote.  
 
Par ailleurs, il semble que bien que le phosphore précipiterait sous plusieurs formes (phosphate 
de calcium, phosphate de magnésium…), la précipitation de struvite (MAP) est sans doute 
favorisée lorsque les concentrations en ammonium sont élevées. En effet, l’accumulation 
d’ammonium conduit à une augmentation du produit ionique de la struvite et permet donc de se 
situer dans des conditions de sursaturation. De ce fait, si l’hypothèse d’une précipitation de 
struvite est envisagée, la diminution de la concentration en ammonium due à la nitrification, 
semble entraîner un déplacement de l’équilibre et une possible remise en solution des précipités, 
comme présupposé dans le cas de la cinétique à pH 8,5. 




Enfin, il est nécessaire de prendre en considération le procédé d’une façon globale, donc en 
tenant compte de l’activité biologique qui influe sur les concentrations en solution et sur le pH. 
Effectivement, la nitrification fait chuter le pH. Si celui-ci n’est pas régulé, il peut parfois varier 
jusqu’à une unité pH au cours du cycle. Or, puisque le taux de précipitation augmente avec le pH 
(cf. Tableau 5. 4), la diminution du pH au cours du cycle peut entraîner une solubilisation des 
précipités formés très rapidement en début de cycle.  
De plus, les flocs biologiques peuvent également avoir un effet sur la précipitation en tant que 
supports potentiels ou en tant que lieu d’adsorption de certains composés. 
 
En définitive, si un effluent est constitué des teneurs de notre effluent synthétique, il est a priori 
prévisible que la struvite et la calcite seront les précipités initialement majoritaires. Ceci est 
d’ailleurs le cas dans les digesteurs anaérobies (Ohlinger et al., (1998)). Puis, lors du traitement 
biologique de l’effluent, l’ammonium étant nitrifié, la struvite peut être resolubilisée et les 
phosphates de calcium formé. De plus, la consommation des bicarbonates par les bactéries 
nitrifiantes peut impliquer une solubilisation de la calcite et augmenter ainsi les probabilités de 





La précipitation concomitante du phosphore a été étudiée dans un bioréacteur effectuant le 
traitement par nitrification en SBR à 30°C d’un effluent synthétique riche en ammonium et en 
phosphore (caractéristiques d’un surnageant de digesteur anaérobie issu d’une station éliminant le 
phosphore par voie biologique).  
 
Les conclusions suivantes peuvent être dégagées : 
 
- Le procédé montre un taux minimum d’élimination du phosphore de 40% et atteint des 
pourcentages d’élimination de l’ordre de 90%, lorsque l’ammonium s’accumule dans le 
réacteur. Ce résultat peut s’expliquer par la formation de phosphates de calcium (en 








- Les analyses et les calculs des équilibres chimiques démontrent une forte influence du pH sur 
le type de précipité formé. La struvite est formée plus particulièrement à un pH supérieur à 8, 
alors que les phosphates de calcium sont constatés par l’analyse ADRX à des pH de 7 à 8,5 ; 
et les calculs démontrent leur présence (plus particulièrement l’hydroxyapatite) sur toute la 
gamme de pH étudiée (7 – 10).  
 
Ainsi, il serait peut-être possible d’orienter le procédé pour l’obtention d’un précipité spécifique 
et valorisable, à condition de maîtriser parfaitement les conditions opératoires.  
La réaction biologique, qui entraîne des variations de pH et une diminution de l’ammonium au 
cours d’un cycle, génère des modifications de la précipitation. Ainsi la struvite est formée au 
début du cycle puis elle est progressivement solubilisée pour former uniquement des phosphates 
de calcium en fin de réaction (HAP et phosphates de calcium). Par conséquent, la mise en place 
du système de contrôle pourrait permettre, en réduisant la durée des cycles (pour atteindre par 
exemple seulement 80% de nitrification), d’atteindre de meilleurs taux d’élimination du 
phosphore, notamment sous la forme de struvite. 
 
L’intérêt d’orienter la précipitation vers ces types de composé (MAP ou HAP) est de permettre 
leur valorisation future. Les résultats obtenus dans ce chapitre ont notamment permis de vérifier 
que les équilibres thermodynamiques et chimiques permettent de prédire ces précipitations dans 
un milieu biologique complexe, que l’on recherche à récupérer les phosphates dans les boues ou 
au contraire à éviter leur précipitation concomitante. 
L’ajout de chaux ou de sels de magnésium serait évidemment envisagé si l’on souhaitait atteindre 
de meilleures performances. Ainsi, il pourrait être intéressant de pouvoir contrôler une 
stratification des particules dans un bioréacteur afin de bénéficier d’une récupération plus simple 
de solide dans une zone de précipitation, et partiellement séparée de la matière organique.  
Or dans l’étude présentée ici, la majorité des précipités se trouve agglomérée dans les boues 
biologiques, ce qui conduit au soutirage d’une boue mixte (50% minérale/50% organique). Ceci 
implique cependant que les boues produites doivent présenter des caractéristiques de 
déshydratabilité, filtrabilité et stabilité permettant une éventuelle valorisation en épandage agricole 
par exemple. L’intérêt d’une boue du type de celle produite dans cette étude ne sera confirmé que 
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Le procédé développé lors de ce travail permet grâce au système de contrôle de la durée des 
cycles de réaliser de façon durable une nitrification partielle, et à la fois d’éliminer une partie du 
phosphore présent dans l’effluent par précipitation. 
Afin d’avoir une analyse complète de ce procédé de traitement de l’azote et du phosphore, deux 
aspects seront évalués dans ce chapitre : 
- Comment éliminer les nitrites produits ? 
- Le cas d’un couplage nitrification partielle/dénitrification des nitrites sera étudié dans le 
même réacteur avec aération séquencée. Cette configuration sera discutée par rapport aux 
types d’effluent à traiter et par rapport aux autres configurations existantes. 
- A quels types d’effluent le procédé développé de nitrification partielle est-il applicable ? 
- Un cas d’étude traitant de l’application du procédé au traitement d’un effluent de digestion 
anaérobie sera exposée, et discutée par rapport aux spécificités de cet effluent.  
 
Puis, une discussion portera sur d’autres types d’effluents pouvant être traités par ce procédé, et 
sur les conditions d’application spécifiques du procédé à envisager. 
 
 
II. Elimination des nitrites 
 
II.1 Comparaison des différentes stratégies 
 
Pour aboutir à un traitement complet de l’azote ammoniacal, il est possible de mettre en œuvre 
différents procédés biologiques suivant plusieurs configurations (cf. Figure 6. 1). 
 
Figure 6. 1 Configurations possibles pour éliminer les nitrites accumulés par le réacteur de 
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L’enrichissement d’une biomasse en bactéries anaérobies déammonifiantes « Anammox » est 
actuellement en cours de recherche et représente encore un système délicat à mettre en œuvre. 
Au contraire, développer une biomasse hétérotrophe dénitrifiante est relativement plus aisé, la 
flore dénitrifiante étant toujours présente dans les boues activées. Dans notre étude, la 
dénitrification des nitrites sera donc le processus choisi.  
De plus, dans un souci de simplicité et afin d’éviter d’éventuels problèmes d’inhibition par les 
nitrites (Bougard (2004)), la dénitrification sera réalisée dans le même réacteur que la nitrification 




II.2 Alternance de phases de nitrification (aérobie) et de dénitrification (anoxie) 
pour le traitement de l’effluent synthétique 
 
Une phase de dénitrification a été insérée lors de chaque cycle de fonctionnement grâce à une 
aération séquencée, et en prenant soin d’ajouter une source de carbone exogène complémentaire. 
Le mode de fonctionnement modifié du procédé est expliqué dans le chapitre Matériel et 
Méthodes (paragraphe I.3 B). 
Une étude préliminaire a tout d’abord été réalisée afin d’évaluer les potentialités de dénitrification 
du procédé. Puis, le schéma de fonctionnement a été modifié et automatisé de façon à réaliser en 
continu un couplage nitrification/dénitrification au sein du réacteur séquencé.  
  
La nature du substrat carboné utilisé influençant la cinétique de dénitrification, le substrat choisi 
est constitué d’acétate et de propionate (52%/48%), substrats déjà utilisés lors du traitement 
aérobie de l’effluent synthétique. Ainsi, il sera plus aisé pour les bactéries hétérotrophes 
aérobie/anoxie facultatives de dégrader un substrat auquel elles sont déjà acclimatées. 
D’un point de vue quantitatif, il est possible d’évaluer, à partir des équations de la réaction de 
dénitrification (SYNTHESE BIBLIOGRAPHIQUE : Partie I), le rapport DCO/N minimum 
pour totalement dénitrifier. Sans tenir compte de la croissance de la biomasse, la dénitrification 
hétérotrophe nécessite un rapport DCO/N environ égal à 2,8 pour la réduction des nitrates et 
environ 1,7 si la dénitrification se fait à partir des nitrites. Etant donné que la production de 
nitrates est négligeable, la dénitrification se fera à partir des nitrites et un rapport DCO/N égal à 
2 devrait suffire à ne pas limiter la réaction, si on considère que très peu de carbone sera assimilé 
pour la croissance de la biomasse (en effet globalement DCO/N = 1,71/(1-Yh obs)). 
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A. Essai préliminaire 
 
Un test a été réalisé lors de la période B (jour 162), à 30°C, alors que l’accumulation de nitrites 
était stabilisée dans le milieu. 
Pour ce faire, le cycle a débuté par une phase aérée de nitrification (0 – 2,2 h), puis l’aération a été 
coupée pour la dénitrification, pendant une durée à peu près équivalente à la durée de nitrification 
(2,2 h – 5 h). De plus, une source de carbone a été ajoutée peu après la coupure de l’aération de 
manière à apporter en début de phase anoxique une concentration en DCO de 328 mg DCO.L-1. 
Ceci représente une rapport DCO/N = 1,73 par rapport aux nitrites produits durant le cycle 
précédent aérobie (soit 190 mg N.L-1). 
 
La Figure 6. 2 montre l’évolution des concentrations en azote et en carbone lors de cette 













































Figure 6. 2 Cinétique test de nitrification/dénitrification par aération séquencée 
 
Suite à l’injection de DCO (réalisée à 2,2 h au début de la phase anoxique), la concentration en 
COT augmente. Par ailleurs, le pH augmente progressivement de 7,45 à 8,75 en environ 1h30. 
Cette augmentation du pH traduit une augmentation de l’alcalinité du milieu, due à la 
dénitrification.  
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En ce qui concerne l'azote, la concentration en nitrites dans le réacteur diminue progressivement 
au cours de la phase anoxique. Parallèlement, le carbone organique est dégradé par la réaction de 
dénitrification. 
La concentration finale en COT dans le réacteur est proche de celle retrouvée en fin de phase 
aérée. Cette quantité correspond probablement à un talon résiduel et la totalité du carbone ajouté 
a donc été utilisée. 
 
Sur la Figure 6. 2, il est possible de vérifier que la totalité des nitrites formés lors de la première 
phase de nitrification ont été entièrement réduits en azote moléculaire, ce qui confirme qu’un 
rapport DCO/N de 2 permet de totalement dénitrifier les nitrites. La vitesse de dégradation des 
nitrites est égale à environ 60 mg N.L-1.h-1 soit 18,5 mg N.g-1MVS.h-1. Cette vitesse de réaction est 
de l’ordre de grandeur de celle mesurée dans les boues activées traitant une ERU composée de 
DCO facilement biodégradable, soit entre 5 et 20 mg N.g-1 MVS.h-1 à 20°C (Spérandio (1998)). 
 
 
B. Mise en place en continu du couplage nitrification/dénitrification 
 
La Figure 6. 3 présente l’évolution des concentrations azotées en sortie du réacteur, ainsi que la 
charge appliquée et le pH, sur une période de fonctionnement de 30 jours à la fin de la période B 
précédemment étudiée. La mise en place de la phase de dénitrification dans le cycle de 
fonctionnement a été automatisée au 191ème jour. Il faut noter que la durée de la phase de 
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Figure 6. 3 Evolution des concentrations lors de la mise en place du couplage 
nitrification/dénitrification 
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A partir de cette modification, la charge appliquée a naturellement diminué de 1,7 g N.L-1.j-1 à 
environ 0,7 g N.L-1.j-1 (il y a toujours très peu de nitrates produits).  
Le pH augmente d’environ 8 à 8,75 de par l’alcalinité produite par la dénitrification. De plus, la 
concentration en nitrites en sortie du réacteur diminue progressivement jusqu’à zéro au 205ème 
jour, soit 15 jours après la mise en place de la dénitrification. La dénitrification des nitrites est 
donc totale avec un complément carboné constitué d’acétate et de propionate (DCO facilement 
biodégradable) pour un rapport DCO/N compris entre 2 et 2,4. 
 
Ce rapport est faible comparé aux rapports observés dans le cas de boues activées dénitrifiant de 
l’acétate (3,5 – 4,5 gDCO.g-1N-NO3) (Spérandio, 1998). Ceci est logique et prouve également que 
l’accumulation de nitrites a bien lieu, la dénitrification de ces nitrites produits nécessitant des 
besoins en carbone  moins important que dans le cas d’une dénitrification des nitrates. 
Le rapport expérimental obtenu conduit à un rendement de conversion observé compris entre 
0,145 et 0,29 gDCO.g-1DCO. Ce rendement est très inférieur aux rendements de conversion 
observés de bactéries hétérotrophes qui sont en général de l’ordre de 0,6 à 0,7 gDCO.g-1DCO. 
Ceci signifie que la dénitrification des nitrites permet de consommer moins de carbone organique 
que dans le cas d’une dénitrification totale (43 – 50%) et entraîne également une production de 
boue beaucoup moins importante. 
 
Après l’épuisement des nitrites (205ème jour), l’azote ammoniacal s’accumule dans le réacteur, 
signe d’un dysfonctionnement de la nitrification, alors que la concentration en nitrites et en 
nitrates est toujours nulle. Il faut souligner que ce dysfonctionnement a été remarqué dès lors que 
la concentration en nitrites est devenue nulle, et ce, simultanément à un dysfonctionnement de la 
sonde à oxygène. Ce problème de mesure a entraîné la succession de 2 phases non aérées durant 
quelques cycles. Cela a entraîné à la fois une augmentation du pH et une désactivation importante 
de la vitesse de nitritation. 
 
Plusieurs hypothèses peuvent être avancées : 
L’augmentation du pH a pu inhiber une partie de la population nitrifiante, ou la part de décès des 
micro-organismes nitrifiants a pu être plus important de par la succession de plusieurs phases non 
aérées, ou encore la croissance hétérotrophe a pu engendrer une inhibition de la biomasse 
nitrifiante ou des limitations diffusionnelles, ou enfin les phases de carence en ammonium ont 
entraîné une « désactivation » des bactéries nitritantes comme vu dans le chapitre RESULTATS : 
Partie I (cf. Annexe 5).  




Mais ces processus auraient pu avoir une influence relativement progressive, or l’augmentation de 
la concentration en ammonium en sortie qui est observée à partir du 205ème jour est brutale. En 
effet, les profils de consommation d’oxygène par le procédé montrent une chute brutale de la 
vitesse maximale de 300 à 80 mg O2.L-1.h-1 au 205ème jour qui s’explique difficilement. 
 
Par contre, une inhibition de la dénitrification par la forte concentration en nitrites (observée 
notamment par Bougard (2004)) n’a pas été remarquée. La biomasse hétérotrophe apparaît dans 
notre étude acclimatée à de très fortes concentrations en nitrites, du fait de la longue période (190 
jours) de mise en contact de la boue avec des concentrations de l’ordre de 1000 mg N-NO2-.L-1. 
D’autres investigations seraient donc nécessaires pour éclaircir cette éventuelle inhibition de 
l’activité dénitrifiante par les nitrites. 
 
 
C. Impact de la dénitrification sur l’élimination du phosphore 
 
La mise en place de la dénitrification a provoqué des perturbations de la nitrification. Ceci a 
entraîné une augmentation du pH et une accumulation d’ammonium ; et il est intéressant de voir 
comment ces processus modifient les mécanismes de formation de précipités. 
La Figure 6. 4 présente l’évolution des concentrations en phosphate (a), ammonium (b), calcium 
(c) et magnésium (d) en entrée et en sortie du réacteur et sur la période étudiée de 40 jours en 
fonctionnement de nitrification/dénitrification alternées.  
 
Le profil d’évolution de la concentration en ammonium amène à distinguer trois phases 
différentes liées au fonctionnement de la nitrification.  
L’élimination de l’ammonium est totale jusqu’au 204ème jour montrant une nitrification partielle 
performante. Puis du 206ème au 221ème jour, une concentration en ammonium non négligeable est 
observée en sortie du procédé et l’ammonium s’accumule donc dans le réacteur pour atteindre 
une concentration d’environ 500 mg N.L-1 dans le milieu. Enfin, à partir du 222ème jour jusqu’au 
230ème jour, la concentration en ammonium chute brutalement à une valeur quasi-nulle (cf. Figure 
6. 4 – a). 
Le phosphore est éliminé à hauteur de 30% en moyenne durant la première phase décrite 
précédemment, puis sa concentration en sortie du procédé diminue progressivement jusqu’à la fin 
de la période pour atteindre 40 mg P.L-1, soit un taux d’élimination d’environ 60%. 




En parallèle, il est intéressant de noter l’évolution des cations Ca2+ et Mg2+. En effet, la Figure 6. 
4 – d indique que la concentration en magnésium suit la même évolution que celle du phosphore, 
diminuant d’environ 15 mg.L-1 à environ 5 mg.L-1 (soit 90% d’élimination) en fin de la période. 
Par ailleurs, le calcium est fortement éliminé durant toute la période (taux supérieur à 90%). 
Cependant la Figure 6. 4 – c montre une légère augmentation de la concentration en calcium en 




































































































































Figure 6. 4 Suivi des concentrations en cations pendant la fin de la période B (nit/dénit en SBR) 
 
La diminution de la concentration en phosphore en sortie, lorsque celle de l’ammonium 
augmente, tendrait à supposer qu’une précipitation de struvite a lieu. Cette hypothèse est 
confortée par l’augmentation simultanée de la quantité de magnésium éliminé. L’éventuelle 
précipitation de struvite serait relativement logique, tous les constituants de ce précipité étant 
présents en solution et l’accumulation d’ammonium entraînant une sursaturation de la struvite. 
 
Par ailleurs, il est à noter que la concentration en calcium en sortie augmente légèrement durant la 
phase d’accumulation de l’ammonium. Ceci peut signifier que lors de cette phase, une partie du 
phosphore précipite sous forme de struvite, ce qui entraîne une resolubilisation d’une fraction des 










Une analyse par diffraction de rayons X a été réalisée sur un échantillon de boue prélevé le 211ème 
jour au cours de la période durant laquelle l’ammonium s’est accumulé dans le réacteur. Le pH du 
milieu est alors égal à 8.1. Le diffractogramme obtenu par l’ADRX est donné par la Figure 5. 13. 
 
 
Figure 5. 13 Analyse de boues provenant du réacteur lors du 211ème jour de la période B 
 
Les étoiles * correspondent aux pics caractéristiques de la struvite et mettent en évidence la 
présence de ce minéral dans la boue. De plus, d’après la comparaison du diffractogramme à des 
spectres de référence, il semble que la présence de précipités de nitrate d’ammonium, de 
phosphate d’ammonium et de calcite, soit également observée. 
L’hydroxyapatite n’est donc pas mis en évidence. La struvite est donc le précipité de phosphates 
le plus probable. 
 
La présence de struvite est par ailleurs théoriquement formée au vu des conditions de 
concentrations ioniques présentes en solution et du pH du milieu. En effet, le calcul du produit 
ionique de la struvite conduit à une valeur de 4,79 10-12, valeur supérieure aux constantes de 
solubilité théorique (kMAP = 2,5119 10-13) et expérimentale (kMAP = 6,2013 10-13) et indiquant 









Concernant l’hydroxyapatite, le produit ionique calculé est kHAP = 2,4182 10-16 et apparaît encore 
une fois bien supérieur à la constante de solubilité trouvé dans la littérature (kHAP = 1,5849 10-58). 
La formation de HAP est donc théoriquement possible même si cela n’apparaît pas au niveau de 
l’analyse solide.  
 
En réalité, il faut noter que cette analyse du solide intervient relativement tôt par rapport aux 
changements de conditions. Or la nature et les proportions de minéraux présents dans le solide 
résultent d’une accumulation et d’une intégration des phénomènes précédant l’analyse de 
plusieurs semaines. Le temps de séjour moyen des solides est fixé à 16 jours, et  il faut donc au 
moins 3 à 4 fois ce temps pour renouveler presque totalement la fraction solide de réacteur. 
Cependant malgré ces incertitudes, les résultats confirment à nouveau que même dans des 
conditions de saturation favorables à d’éventuelles précipitations, celles-ci sont en compétition et 





Pour conclure, l’association de la nitrification partielle avec une dénitrification des nitrites est 
faisable dans le même réacteur en incluant une phase non aérée dans le cycle et un ajout potentiel 
de carbone secondaire. Le rapport DCO/N fixé à une valeur de 2 permet de dénitrifier 
totalement les nitrites produits. Cependant, le problème de la pénalisation de la vitesse de 
nitritation (accumulation d’ammonium) devrait être approfondi et vérifié expérimentalement sur 
une plus longue période. Par conséquent, la dénitrification hétérotrophe des nitrites devrait plutôt 
être envisagée dans un réacteur séparé qui permettrait d’éviter des interférences éventuelles entre 
la nitrification et la dénitrification, qui possèdent des conditions optimales de fonctionnement 
différentes. 
  
Enfin, il semble que l’implication de la phase anoxique dans le réacteur puisse affecter 
indirectement la précipitation en faisant monter le pH par exemple, ce qui conduit à plus de 
précipitation. Une fois de plus, l’effet d’une accumulation d’ammonium dans le réacteur est 
apparu comme déclencheur de la précipitation de struvite. 
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III. Influence du type d’effluent sur le procédé de nitrification partielle 
 
III.1 Etude de cas : Traitement d’un effluent réel de digestion anaérobie 
 
Le procédé SBR a été appliqué à un effluent réel issu d’un procédé de centrifugation situé en aval 
d’un réacteur de digestion anaérobie de boues. Ces boues sont produites par une station à boues 
activées à faible charge. L’origine et les caractéristiques de l’effluent à traiter sont détaillées dans le 
chapitre Matériels et Méthodes (I.2- B).  
 
Quatre spécificités peuvent être remarquées : 
- La concentration en ammoniaque, bien qu’elle soit élevée (230 à 480 mg N-NHtot.L-1), est 
relativement faible par rapport à la plupart des effluents de digestion. Les variations de 
concentration de l’effluent étant de plus assez importantes (jusqu’à 30%), un complément de 
NH4Cl sera ajouté de manière à atteindre une concentration moyenne de 400 mg N.L-1. 
- La concentration en MES de l’effluent est significative (10 à 90 mg MES.L-1). Cet aspect 
inexistant dans le cas du traitement de l’effluent synthétique n’a pas été pris en compte mais 
pourrait influencer la nature des populations et les performances du procédé en raison d’un 
ensemencement continu du réacteur par l’effluent. 
- La présence de polymère coagulant dans l’effluent (ajouté en amont de la centrifugation) a un 
impact significatif et visible sur la structure de la boue et ainsi peut-être sur les transferts dans 
les flocs et sur l’activité bactérienne. 
- La concentration en phosphates est relativement peu élevée (18 à 26 mg P.L-1) par rapport à 
l’effluent synthétique. En effet, l’effluent synthétique précédemment étudié simulait des 
surnageants de boues digérées ayant réalisé une déphosphatation biologique, alors que la 
station où l’effluent est prélevé ne traite pas le phosphore par voie biologique.  
 
Le réacteur SBR a tout d’abord été ensemencé par des boues activées issues du pilote alimenté 
par l’effluent synthétique (après une période de fonctionnement stable et contrôlé en nitrification 
partielle depuis 60 jours : jour 87 de la période B). Le Tableau 6. 1 présente les conditions 





RESULTATS : Partie IV 
 
 202
Paramètres Plage de variation (ou moyenne) 
Température 30 °C 
pH 5,5 – 8,5 
Concentration en oxygène dissous 2 – 3 mg O2.L-1 
Temps de séjour hydraulique 0,3 – 0,9 j-1 
Charge volumique appliquée 0,3 – 1,7 kg N.m-3.j-1 
Age des boues effectif 10,7  ± 3,5 j 
Concentration en MES  0,7 – 6 g.L-1 
 
Tableau 6. 1 Conditions opératoires du procédé traitant l’effluent réel 
 
 
A. Evolution globale des performances du procédé 
 
La Figure 6. 5 présente le suivi des concentrations des formes azotées en entrée/sortie du 
réacteur de nitrification. Quatre périodes principales peuvent être distinguées sur ce graphique : 
- Du 30ème au 62ème jour : l’effluent est traité sans aucun complément et une carence en 
bicarbonates conduit à 50% d’oxydation de l’ammonium en nitrites, avec une production de 
nitrates négligeable. 
- Du 62ème au 91ème jour : un complément de bicarbonates est réalisé pour respecter la 
stœchiométrie de nitrification mais l’effluent contient une concentration en azote ammoniacal 
plus faible (220 – 300 mg N.L-1). L’ammonium entrant est parfaitement dégradé et oxydé 
totalement sous forme de nitrates. 
- Du 91 au 132ème jour :  une augmentation de la concentration en azote ammoniacal de 
l’effluent (rajout de NH4Cl pour atteindre 400 mg N.L-1) conduit à une production 
significative de nitrites pendant 30 jours, simultanément à la production de nitrates déjà 
présente. 
- Du 132 au 145ème jour : la charge hydraulique est augmentée, ce qui conduit à nouveau à une 
production simultanée temporaire (10 jours) de nitrates et de nitrites avant une ré-
augmentation des nitrates. 
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Figure 6. 5 Suivi des concentrations azotées en entrée et en sortie du procédé dans le cas du 
traitement d’un effluent réel 
 
Les modifications majeures des conditions d’alimentation, représentées par un trait pointillé sur la 
figure, délimitent chacune des périodes, qui seront traitées de façon plus détaillée dans les 
paragraphes suivants.  
 
Le Tableau 6. 2 représente l’évolution des concentrations en matières en suspension du 
surnageant  et de la boue au cours des quatre différentes phases de la période. 
 
Phases 1 2 3 4 
Concentrations dans les boues du réacteur 
MES (g.L-1) 0,89 ± 0,26 1,58 ± 0,45 3,5 ± 1,33 5,66 ± 1,34 
MVS (g.L-1) 0,67 ± 0,21 1,02 ± 0,20 1,89 ± 0,56 2,21 ± 0,38 
MVS/MES 0,75 ± 0,048 0,67 ± 0,08 0,56 ± 0,077 0,40 ± 0,04 
Concentrations dans le surnageant 
MES (g.L-1) 0,036 ± 0,022 0,026 ± 0,008 0,031 ± 0,019 0,043 ± 0,011 
MVS (g.L-1) 0,035 ± 0,022 0,026 ± 0,007 0,03 ± 0.017 0,04 ± 0,01 
MVS/MES 0,965 ± 0,035 
Tableau 6. 2 Evolution des concentrations en matières en suspension du surnageant de sortie du 
procédé traitant l’effluent réel 
 
 
La concentration en matière en suspension de la boue augmente au cours des diverses phases de 
fonctionnement, du fait de l’augmentation de la charge traitée. Le rapport MVS/MES évolue 
également et a tendance à diminuer.  
4 
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Ceci peut être expliqué par l’augmentation de la concentration en bicarbonates d’une part et 
également une possible modification de la composition de l’effluent entre les différents 
prélèvements. D’une manière générale, la fraction minérale de la boue est plus faible que dans le 
cas du traitement de l’effluent synthétique. 
 
Le surnageant contient de faibles concentrations en MES, indiquant ainsi une bonne 
floculation/décantation des boues et une épuration très bonne. Cette observation peut être 
corrélée avec la présence de polymères dans l’effluent, dont le rôle est justement d’assurer une 
bonne floculation des boues. 
La teneur en matière minérale de ce surnageant est négligeable, conduisant à un rapport 
MVS/MES très proche de 1, ce qui n’est pas surprenant compte tenu des concentrations de 




B. Etude des performances en phase 1 : effet des bicarbonates 
 
Pendant la première partie de la période (jusqu’au jour 62), illustrée par la Figure 6. 5, l’effluent a 
été traité directement, c'est-à-dire sans modification des caractéristiques d’alimentation. 
Au cours de cette période la dégradation de l’ammonium n’est pas complète, et présente un 
rendement moyen d’environ 60% d’élimination. Par ailleurs, les concentrations en nitrate 
observées en sortie du réacteur sont négligeables et l’effluent est constitué de nitrites et 
d’ammonium en concentration équivalente (150 ± 50 mg N.L-1). La dégradation partielle de 
l’azote ammoniacal provient d’une carence de l’effluent en carbone minéral, en effet les mesures 
ont montrées un rapport CIT/N variant de 0,7 à 0,85 alors que la stoechiométrie à respecter pour 
une nitrification complète est un rapport de 2. 
 
L’inhibition des bactéries nitratantes est alors certainement accentuée par la concentration élevée 
en azote ammoniacal maintenue naturellement au sein du réacteur.  
Afin de confirmer cette hypothèse, une cinétique a été réalisée au bout de 55 jours de 
fonctionnement (Figure 6. 6). 
 








































CIT NH4 NO2 rO2 pH
 
Figure 6. 6 Cinétique sur un cycle du procédé alimenté par l’effluent réel brut (jour 55) 
 
Le profil de la vitesse de consommation d’oxygène (rO2) indique une activité initiale qui semble 
constante et maximale en début de réaction. La chute lente du profil rO2, après 1 heure 
d’aération, est concomitante avec la diminution et l’épuisement des bicarbonates. La 
concentration en ammonium est alors de 140 mg N.L-1, ce qui exclut toute limitation par le 
substrat azoté. 
  
La teneur en bicarbonates de l’effluent est donc bien limitante pour la réaction de nitritation. 
Cette figure montre également une chute progressive du pH de 7 en début de réaction, à 5,63 en 
fin de phase. Il apparaît donc qu’une forte concentration en azote ammoniacal permet d’inhiber 
la population nitratante au début de la réaction, la concentration en NH3 est alors de 1,3 mg N.L-
1. Puis la chute de pH est certainement un paramètre auquel la nitratation est sensible (Lai et al., 
(2004)). Cette diminution de pH peut avoir un effet, indirect en provoquant l’inhibition des 
bactéries nitratantes par HNO2, ou direct sur l’activité des bactéries nitratantes (plus important 
que sur les bactéries nitritantes). 
 
D’après la stœchiométrie de la réaction de nitritation, il est nécessaire de doubler l’alcalinité de 
l’effluent avec une source de bicarbonates pour atteindre une nitritation complète de 
l’ammonium.  
Ce complément en carbone minéral a été réalisé au 62ème jour de fonctionnement par ajout de 
bicarbonates de sodium et pour satisfaire la stoechiométrie de la réaction de nitritation. 
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Or comme le montre la Figure 6. 5, il apparaît que suite à ce complément, l’oxydation de 
l’ammonium est complète dès le jour suivant. En moins de 10 jours, la nitratation s’implante et 
l’oxydation est totale jusqu’à la forme nitrate. L’inhibition sur les bactéries nitratantes a donc été 
levée. 
 
Durant les phases suivantes, nous chercherons à retrouver des conditions suffisamment 
inhibantes pour éliminer à nouveau la nitratation. Ceci est d’autant plus difficile que la 
concentration en ammonium durant la phase 2 a progressivement diminué jusqu’à 200 mg N.L-1 
(certainement du fait du dysfonctionnement du digesteur anaérobie). Cet effluent semble donc 
moins adapté pour être traité par nitrification partielle. 
 
 
C. Influence des augmentations de charge azotée 
 
Deux modifications, indiquées sur la Figure 6. 5 et la Figure 6. 7, ont été réalisées :  
- Au jour 91: une augmentation de la concentration en azote ammoniacal de l’alimentation à 
400 mg N.L-1 (phase 3) 
- Au jour 132 : une augmentation de la charge volumique appliquée en passant d’un taux de 
remplissage du réacteur de 25% à chaque cycle, à 50% (phase 4). 
 
Dans les deux cas, le but est d’imposer des pics de concentration en azote ammoniacal en début 
de cycle suffisamment importants pour inhiber les bactéries nitratantes. En vue d’une application 
industrielle, il est plus facile d’envisager une modification des paramètres hydrauliques plutôt 
qu’une modification des caractéristiques de l’alimentation.  
 
La Figure 6. 7 montre les variations de la durée de cycle, la charge appliquée, la concentration en 
azote ammoniacal imposée à chaque cycle ; ainsi que le rapport entre les nitrites produits et la 
somme des nitrates et des nitrites (NOx). 
 
Avant le premier complément en azote (phase 2), la production de nitrites est négligeable. Cette 
première augmentation permet transitoirement d’atteindre jusqu’à 50 % de nitrites produits alors 
que la charge est stabilisée à 0,5 g N.L-1.j-1. Cependant, l’accumulation de nitrites diminue et 
s’annule au 70ème jour. 
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Figure 6. 7 Evolution de certains indicateurs du procédé au cours du temps  
 
A partir du 120ème jour, la durée de cycle diminue progressivement, certainement du fait d’un 
accroissement de l’activité nitrifiante, et entraîne une augmentation de la charge azotée appliquée. 
Après l’augmentation du taux de renouvellement du réacteur pratiqué au 130ème jour, la 
concentration en azote ammoniacal en début de cycle au sein du réacteur atteint 200 mg N-
NHtot.L-1, ceci permet d’atteindre temporairement des teneurs en nitrites de 50% par rapport aux 
NOx entre les jours 130 et 140.  
A cet instant, le pH varie entre 8,1 et 7,1 et la concentration appliquée à chaque nouveau cycle 
d’alimentation est donc identique (200 mg N.L-1) à celle que nous avions avec l’effluent 
synthétique. Les conditions devraient être favorables à l’inhibition des bactéries nitratantes. La 
concentration en NH3  est environ égale à 13,6 mg N.L-1 en début de cycle. Malgré ces conditions 
supposées favorables, l’accumulation de nitrites devient à nouveau quasiment nulle à partir du 
140ème jour.  
 
Afin de mieux caractériser ces phénomènes, plusieurs expériences ont été réalisées et sont 
présentées en suivant. 
 
 
D. Caractérisation de l’inhibition et acclimatation 
 
Une nouvelle étude cinétique a été réalisée au jour 144 afin d’observer tout particulièrement les 
concentrations en nitrite et nitrate au cours d’un cycle de réaction (Figure 6. 8). 
Il faut remarquer que les bicarbonates ne sont pas en excès mais respectent parfaitement la 
stoechiométrie de la nitrification (2 mol.mol-1 N). 
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La diminution du pH est sensible mais apparaît moins importante que dans le cas de la cinétique 
avec l’effluent réel non complété en bicarbonates. Cette différence s’explique essentiellement par 



































Figure 6. 8 Cinétique sur un cycle du procédé alimenté par l’effluent réel dopé (jour 144) 
 
Il apparaît deux zones distinctes sur la Figure 6. 8 : 
- 1ère zone (jusqu’à 2h):  
L’oxydation de l’ammonium entraîne l’accumulation simultanée de nitrites et de nitrates au sein 
du réacteur. Cette dégradation s’accompagne d’une diminution lente du pH. La vitesse de 
nitratation est égale à 42  mg N.L-1.h-1. 
- 2ème zone (à partir de 2h) : 
Les nitrates s’accumulent dans le réacteur alors que la concentration en nitrites reste constante 
voire diminue. La vitesse de nitratation est égale à 83 mg N.L-1.h-1 et la diminution du pH est plus 
significative. 
 
Les différences de vitesse de nitratation entre les deux zones attestent d’une inhibition de 
l’activité nitratante dans la première zone. L’activité nitratante semble donc être inhibée par 
l’ammoniaque mais la pression exercée sur les micro-organismes n’est pas suffisante pour 
permettre une accumulation stable et totale de nitrites dans le réacteur. Le pH diminue 
significativement à partir de 2 heures et la production de nitrates s’accélère brutalement. Cette 
diminution du pH lève probablement l’inhibition des organismes nitratants par NH3, alors que la 
nitrification n’est réalisée qu’à 50% et que de l’ammonium reste dans le milieu (80 mg N.L-1).  
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Un excès de HCO3- aurait évité cette chute de pH et peut-être permis une inhibition plus stable 
des bactéries nitratantes.  
 
Cependant la vitesse de nitratation observée durant les deux premières heures (42 mg N.L-1.h-1), 
alors que le pH est de 8, et la concentration en azote ammoniacal dans le réacteur de 200 à 100 
mg N.L-1, laissent également supposer une acclimatation des bactéries. 
Le seuil d’inhibition par NH3 paraît en effet plus élevé que dans les cas précédemment observés 
lors du traitement de l’effluent synthétique. 
 
Dans le but de caractériser et de confirmer ce phénomène d’acclimatation, deux tests 
respirométriques ont été effectués sur les boues du réacteur dans différentes conditions de charge 
aux jours 132 et 147 (cf. Annexe 6).  
Ces tests consistent à suivre l’évolution de la vitesse de consommation de l’oxygène par les 
micro-organismes nitratants suite à l’ajout de substrat NO2-. Le premier ajout de substrat est 
réalisé sans inhibiteur alors que le deuxième ajout est réalisé en présence d’une certaine quantité 
d’azote ammoniacal (NH4Cl), les bactéries ammonio-oxydantes ayant été auparavant inhibées par 
ajout d’ATU.  
 
La Figure 6. 9 illustre les résultats obtenus par rapport à ces tests respirométriques aux jours 132 
et 147 de la période de traitement de l’effluent réel. Cette figure permet de comparer les 
différentes réponses obtenues et de visualiser une éventuelle acclimatation des bactéries 

















NH3=7.7 reel jour 147
NH3=10.5 reel jour 132
 
 
Figure 6. 9 Estimation des phénomènes d’acclimatation des bactéries nitratantes à NH3 
RESULTATS : Partie IV 
 
 210
Le Tableau 6. 3 présente les vitesses maximales obtenues avec les deux tests respirométriques 
réalisés aux jours 132 et 147 et la valeur de la constante d’inhibition caractérisant l’effet sur le taux 
de croissance maximum (effet non compétitif). 
 
 Test du 132ème jour Test du 147ème jour 
Concentration en NH3  
(mg N.L-1) 
10,5 7,7 
rO2 maximale avec 
inhibiteur/rO2 maximale  
sans inhibiteur 
0,65 0,81 
Degré d’inhibition 35 % 19 % 
Constante d’inhibition (effet 
non compétitif estimé)  
KAAi (mg N-NH3.L-1) 
20 40 
 
Tableau 6. 3 Evolution du caractère inhibiteur de l’ammoniaque sur l’activité nitratante  
 
D’après les constantes d’inhibition déterminées dans le cas de l’effluent réel (20 puis 40 mg N-
NH3.L-1), il semble que l’inhibition soit légèrement moins importante au jour 147, soit après 15 
jours de fonctionnement dans des conditions de charge différentes. L’augmentation du seuil 
d’inhibition peut être naturellement rapprochée avec le doublement de la charge azotée appliquée 
entre le 132ème et le 147ème jour. L’acclimatation des bactéries nitrite-oxydantes à la forme NH3 se 
traduirait donc par un degré d’inhibition légèrement plus faible. 
Les courbes respirométriques obtenues montrent cependant que cette acclimatation n’est pas très 
significative et qu’il convient donc de relativiser ce phénomène. 
 
Par conséquent, la réapparition de l’activité nitratante et les difficultés pour maintenir une 
accumulation de nitrites stable, provient probablement aussi de la chute de pH en fin de réaction.  
 
 
E. Analyse des formes minérales du phosphore 
 
Dans le but d’élargir la discussion sur les phénomènes concomitants de précipitation, une analyse 
par diffraction de rayons X a été réalisée sur un échantillon de boue du procédé traitant l’effluent 
de digestion anaérobie.  
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L’échantillon analysé a été prélevé le 125ème jour de la période étudiée (détaillée dans la partie III 
des RESULTATS) lors d’un fonctionnement par cycle de nitrification, aucune accumulation 
d’ammonium n’étant observée. Le diffractogramme obtenu est présenté par la Figure 6. 10. 
 
Le spectre obtenu correspond à une grand nombre de spectres de référence, ce qui montre une 
grande diversité de précipités coexistant au sein des boues biologiques.  
Les précipités qui sont majoritairement distingués, parmi ceux observés lors des études sur 
l’effluent synthétique, sont la calcite, la struvite ou encore l’hydroxyapatite. Par ailleurs, cette 
analyse révèle de nombreux autres types de précipités, qui n’avaient pas été observés 
précédemment. Il est intéressant de relever que les phosphates se trouvent sous forme de 
précipités de struvite, d’hydroxyapatite, de phosphates de sodium, ou encore de whitlockite 
(composé peu référencé dans ce genre de procédé). 
 
 
Figure 6. 10 Analyse aux rayons X d’une boue provenant du réacteur traitant un effluent réel 
 
Concernant ces formes minérales ; soit les précipités observés résultent de procédés antérieurs 
(exemple : digestion anaérobie des boues..) et n’impliquent alors pas d’élimination du phosphore 
par le procédé SBR ; soit les précipités ont été formés dans le procédé développé en lui-même 
(SBR traitant l’azote).  
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Ainsi, la précipitation du phosphore a bien lieu en partie sous les formes considérées dans ce 
travail (struvite et hydroxyapatite) dans le cas de l’application du procédé SBR au traitement d’un 
effluent réel de digestion anaérobie.  
Cependant, cette précipitation est probablement moins significative que lors du traitement de 
l’effluent synthétique. En effet, ce dernier contient environ 3 fois plus de phosphore et présente 
des conditions de sursaturation bien plus favorables que dans le cas de l’effluent réel.  
 
Pour conclure, nous n’avons pas réalisé de bilan en phosphore complet car le procédé serait plus 
intéressant pour des effluents qui seraient plus riches en phosphore et avec des concentrations en 
azote plus importantes. Ceci pourrait être le cas d’effluents de digesteur anaérobie présents au 
sein d’une station d’épuration traitant le phosphore par suraccumulation biologique et produisant 
ainsi une boue enrichie en phosphore. 
Ces analyses montrent la nécessité de mieux décrire les phénomènes de précipitation couplés 
dans les matrices biologiques complexes. 
 
 
III.2 Stratégie de traitement : discussion 
 
A. Cas des effluents carencés en bicarbonates : surnageants de digesteur anaérobie 
 
Les effluents de digesteur anaérobie sont généralement carencés en bicarbonates, présentant un 
rapport CIT/N proche de 1. Dans ce cas, comme l’a montré l’étude de cas précédente, 
l’accumulation de nitrites est réalisée de façon relativement stable dans le réacteur SBR. Cette 
potentialité est liée à la dégradation incomplète de l’ammonium qui est accumulé dans le réacteur 
et exerce ainsi une inhibition sur les bactéries nitratantes. Ce type de traitement conduit à la 
production d’un effluent contenant à la fois des nitrites et de l’ammonium, dont les proportions 
dépendent du rapport initial CIT/N. 
 
De ce fait, ce procédé peut être très intéressant à condition de disposer en suivant d’un procédé 
permettant d’éliminer les nitrites et l’ammonium restant. Le procédé de déammonification 
anaérobie (Anammox®) peut être proposé et conviendrait parfaitement à ce type d’effluent à 
traiter si le rapport NH4+/NO2- est proche de 1.  
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Cela démontre que la nitrification partielle de l’ammonium d’un effluent de digesteur peut aussi 
bien être réalisée en réacteur SBR qu’en chemostat (SHARON®), avec probablement plus de 
stabilité et une charge volumique plus élevée en SBR. En effet, en réacteur SBR, pour une charge 
de 1 kg N.m-3.j-1 et une concentration de 400 mg N.L-1, un temps de séjour hydraulique moyen de 
0.4 jour est obtenu soit 3 fois plus faible que le réacteur chemostat. 
 
Enfin, ceci montre que l’arrêt de la nitrification au stade 50% nitrites/50% ammonium n’est 
possible (en réacteur chemostat notamment) que pour les effluents de digesteur, qui présentent la 
particularité d’avoir un rapport CIT/N de 1 mol.mol-1. Le couplage Nitrification 
partielle/Anammox semble donc plus délicat pour des effluents ne présentant pas cette 
particularité. La nitrification de seulement 50% du flux hydraulique est possible ;  à condition que 
la nitrification complète de l’ammonium soit bien contrôlée et permette l’inhibition et le lessivage 
des bactéries nitratantes.  
 
La nitrification de seulement 50 % de l’ammonium en nitrites peut également être intéressante 
pour d’autres effluents si les contraintes en sortie ne sont pas trop importantes ; avant rejet en 
tête de station par exemple. Dans ce cas, la précipitation du phosphore pourrait être favorisée par 
l’accumulation d’ammonium, sous forme de struvite.  
Ainsi, le traitement de 50% de l’ammonium pour les effluents carencés en bicarbonates par un 
couplage nitrification partielle/Anammox devrait permettre d’atteindre des taux d’élimination très 
élevés dans le réacteur de nitrification partielle puisque l’ammonium maintiendra une 
sursaturation de la struvite. 
En ce qui concerne l’élimination du phosphore, il convient de noter que le procédé présentera 
particulièrement d’intérêt dans le cas des effluents de digestion anaérobie de boues 
déphosphatantes (donc enrichies en phosphore), puisqu’il s’agit alors de traiter des effluents 




Concernant l’implantation et la mise en œuvre de ce procédé dans une filière complète, plusieurs 
configurations sont envisageables. Dans le cas du traitement d’effluents de digestion anaérobie de 
boues, il serait possible de placer le procédé directement dans la station afin de traiter ce 
surnageant avant recyclage en amont du bassin de boues activées (cf. Figure 6. 11).  
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Un des problèmes qui peuvent se poser pourtant est la teneur en matière en suspension de cet 
effluent, qui induit un auto-ensemencement du réacteur et pourrait alors perturber la sélection de 
populations par inhibition des bactéries nitratantes. Cependant, ce phénomène n’a pas été 
observé lors de la première phase de traitement de l’effluent réel. 
Figure 6. 11 Intégration du procédé au sein d’une station d’épuration 
 
 
B. Cas général du traitement d’effluents sans carence en bicarbonates 
 
Dans le cas où une dégradation complète de l’ammonium est nécessaire et que la nitrification 
n’est pas limitée par l’apport en bicarbonates, il convient d’appliquer des contraintes fortes sur les 
bactéries nitratantes, par de fortes concentrations en azote ammoniacal sous la forme libre NH3.  
Par exemple, des résultats parallèles réalisés au laboratoire sur le traitement en réacteur séquencé 
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L’étude du traitement du surnageant de digesteur complété en bicarbonates nous a montré que la 
concentration en ammoniaque relativement faible (200 – 400 mg N-NHtot.L-1) et un pH 
diminuant à 7 étaient insuffisants pour permettre l’accumulation stable de nitrites.  
 
Par ailleurs, la valeur de Ki,NH3 que nous avons déterminée dans les conditions de l’effluent 
synthétique est de 11 mg N.L-1. Les boues d’ensemencement du réacteur étaient acclimatées à de 
fortes concentrations en NH3 au moment où elles ont été mises en contact avec l’effluent réel. Or 
les contraintes appliquées par cet effluent réel sont beaucoup moins importantes que dans le cas 
de l’effluent synthétique. Ces nouvelles conditions ont donc permis de relâcher la pression sur les 
micro-organismes nitratants. De ce fait, les 90 jours de fonctionnement précédent le dopage de 
l’alimentation ont favorisé la réimplantation stable des bactéries nitratantes dans le réacteur.  
Pour exemple, Wong-Chong et Loehr (1978) ont observé une inhibition de Nitrobacter à des 
concentrations de 40 mg NH3.L-1 après une phase d’acclimatation alors que les micro-organismes 
non-acclimatés sont inhibés à 3,5 mg NH3.L-1. D’autres travaux (Villaverde, (2000)) ont montré, 
que les nitratants sont capables de s’acclimater au cours du temps jusqu’à des concentrations en 
ammoniaque de 22 mg.L-1.  
Les données de Villaverde (2000) et Wong-Chong et Loehr (1978) rejoignent donc les dernières 
observations sur Ki (40 mg N.L-1) qui signifie que l’activité nitratante est divisée par deux pour 40 
mg N-NH3.L-1 et relativement peu inhibée pour 20 mg N-NH3.L-1. 
 
Dans ces conditions, il n’est possible d’inhiber suffisamment l’activité des bactéries nitratantes 
qu’en optimisant le pH et en favorisant de fortes concentrations en NH3, malgré l’acclimatation. 
Lors des différentes augmentations de la charge les jours 90 et 132, la valeur de Ki,NH3 est 
supérieure à la concentration en NH3 appliquée au procédé, qui ne permet donc pas d’inhiber 
fortement l’activité nitratante. 
 
D’après les expériences réalisées et certaines données bibliographiques, il est nécessaire de 
garantir au moins 40 mg N-NH3.L-1 en début de cycle dans le milieu. La Figure 6. 12 permet ainsi 
d’obtenir la teneur minimale en azote ammoniacal de l’effluent pour maintenir une inhibition des 
bactéries nitratantes en fonction du pH et du taux de renouvellement du réacteur à chaque cycle 
(Fd).  
Les calculs effectués pour réaliser cette abaque prennent en compte l’influence du pH et de la 
température (ici 30°) sur la fraction libre de NH3 par rapport à l’azote ammoniacal total. 
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Selon la concentration de l’effluent à traiter, il est donc possible de faire varier le taux de dilution, 

















































Figure 6. 12 Teneur minimale en azote ammoniacal de l’effluent pour accumuler des nitrites 
tracée en fonction du pH et du taux de remplissage du réacteur à chaque cycle (Fd). 
 
Ce graphique générique peut être adapté suivant la mesure de la constante d’inhibition (ici 
KAAiNH3=40 mg N.L-1) et de l’acclimatation qui peut avoir lieu et qui induit donc des contraintes 
d’inhibition différentes.  
 
 
III.3 Potentialités d’élimination simultanée du phosphore 
 
Dans le cas où l’effluent contiendrait à la fois de l’ammonium et des phosphates, si l’objectif est 
de co-précipiter les phosphates, un compromis peut être recherché entre les taux d’élimination 
des deux composés, selon les contraintes imposées en sortie du procédé.  
D’une part, il apparaît que le phosphore sera toujours en partie éliminé, si les concentrations en 
magnésium et calcium sont celles de l’effluent synthétique (45 mg Mg2+.L-1 et 115 mg Ca2+.L-1). 
Les cinétiques de précipitation n’apparaissent certainement pas limitantes, et semblent rapides 
(par rapport aux cinétiques biologiques). 
 
D’autre part, il est possible de se placer dans des conditions plus favorables pour atteindre des 
taux d’élimination supérieurs, ceci sans nuire à l’activité nitrifiante. Par exemple, le pH peut être 
ajusté à 8,5 et un sel peut être ajouté pour orienter par la même occasion le type de précipités 
formés, par exemple l’hydroxyde de magnésium (Mg(OH)2). 





Dans ce chapitre, nous avons démontré la faisabilité de la dénitrification des nitrites par aération 
alternée avec une source de carbone facilement biodégradable et un rapport DCO/N de 2. Ce 
rapport est faible comparé aux rapports observés pour une dénitrification des nitrates, avec le 
même substrat carboné, l’acétate (3,5 – 4,5 gDCO.g-1N-NO3). Nous avons confirmé que la 
dénitrification des nitrites permet de consommer moins de carbone organique (43 à 50% des 
besoins pour la dénitrification totale) et entraîne également une production de boue beaucoup 
moins importante. 
 
Cependant, le problème de la pénalisation de la vitesse de nitritation (accumulation d’ammonium) 
qui a été observée, montre qu’il serait plus judicieux de réaliser la dénitrification dans un réacteur 
séparé, pour une simplicité de conduite et moins de risques d’interférences entre la nitrification et 
la dénitrification.  
 Par ailleurs, il semble que l’implication de la phase anoxique dans le réacteur puisse affecter 
indirectement la précipitation. En effet, l’augmentation du pH liée à la réaction de dénitrification 
conduit à une précipitation plus importante ; et l’accumulation d’ammonium dans le réacteur 
apparaît une fois de plus comme l’élément favorisant la précipitation de struvite. 
 
En ce qui concerne l’applicabilité du procédé, le système de contrôle mis en place permet 
d’optimiser les performances du procédé en terme de charge traitée, et également d’obtenir une 
accumulation stable de nitrites dans le cas d’un effluent non carencé en bicarbonates et contenant 
de 500 à 1000 mg N.L-1. Le procédé mis en œuvre lors de ce travail présente le principal avantage 
de pouvoir être appliqué à différents types d’effluent. Dans le cas d’effluents de digesteur 
anaérobie, présentant un rapport CIT/N de 1, le procédé permet de convertir une partie du flux 
d’ammonium et d’accumuler ainsi de l’ammonium et des nitrites sans contrôler le pH à une 
valeur particulière. 
Ainsi, le traitement de 50% de l’ammonium pour les effluents carencés en bicarbonates (par un 
couplage nitrification partielle/Anammox par exemple) devrait permettre d’atteindre des taux 
d’élimination du phosphore très élevés dans le réacteur de nitrification partielle puisque 
l’ammonium maintiendra une sursaturation de la struvite. Cette précipitation sera 
particulièrement intéressante dans le cas d’effluents riches en phosphore (exemple : effluents de 































Les grandes conclusions qui peuvent être dégagées de ce travail sont les suivantes : 
 
 
• Un réacteur  opérant de manière séquencé (SBR) peut permettre de convertir en totalité 
l’ammoniaque nitrifiable d’un effluent en nitrites. Les principaux paramètres à maîtriser 
pour permettre de maintenir cette transformation sont le pH, la charge appliquée en azote 
ammoniacal, ainsi que la durée des cycles (périodes aérées). Le mode de contrôle du 
réacteur mis en place au cours de cette étude, basé sur la mesure de l’activité respiratoire, 
permet d’optimiser la durée des cycles du procédé quelle que soit la concentration en 
azote ammoniacal de l’effluent à traiter et l’activité des micro-organismes. Ce système a 
permis d’atteindre une charge éliminée très élevée (2 kg N-NH4+.m-3.j-1), et de garantir un 
rendement d’élimination de 100% de l’ammoniaque et une conversion maximale de 
l’azote en nitrites. Le mécanisme principal contrôlant cette sélection de population semble 
être l’inhibition par la forme libre de l’ammoniaque.  
 
• Le modèle mathématique développé pour décrire les deux étapes de la nitrification 
semble confirmer cette hypothèse (inhibition par NH3). Ce modèle a été développé, 
identifié et validé, la plupart des constantes cinétiques liées aux bactéries nitrifiantes ayant 
été déterminées par des tests respirométriques. Ceux-ci ont également montré que les 
formes qu’il convient de considérer comme les substrats des bactéries nitritantes et 
nitratantes sont respectivement NH3 et NO2- et que l’inhibition des bactéries nitratantes 
par NH3 semble être de type mixte.  
Les simulations des dynamiques des deux populations à long terme permettent de 
confirmer que la durée des cycles doit être contrôlée pour éviter les phases de carence en 
ammoniaque. Si la durée de cycle ne peut pas être contrôlée, il est alors nécessaire 
d’appliquer des conditions d’inhibition très fortes, comme par exemple fixer un pH élevé 
(8,5) sans pour autant nuire à la nitritation. Il serait également intéressant d’approfondir et 
de prendre en compte les éventuels phénomènes d’acclimatation, qui ont été suggérés par 
les résultats obtenus lors du traitement de l’effluent réel, ceci lors de la conduite du 








• L’étude de la précipitation concomitante du phosphore a montré un taux minimum 
d’élimination du phosphore de la phase liquide de 40% et qui atteint des pourcentages 
d’élimination de l’ordre de 90%, lorsque l’ammonium s’accumule dans le réacteur. Ce 
résultat peut s’expliquer par la formation de phosphates de calcium (en particulier 
l’hydroxyapatite) et de struvite (transitoirement lorsque l’ammonium est nitrifié seulement 
partiellement). Les analyses et les calculs des équilibres chimiques démontrent une forte 
influence du pH sur le type de précipité formé. La struvite est formée plus 
particulièrement à un pH supérieur à 8, alors que les phosphates de calcium sont 
majoritairement constatés par l’analyse ADRX à des pH de 7 à 8,5. La réaction biologique 
entraîne des variations de pH et une diminution de l’ammonium au cours d’un cycle 
réactionnel et génère ainsi des modifications de la précipitation. D’après les résultats 
obtenus, la mise en place du système de contrôle pourrait permettre, en réduisant la durée 
des cycles (pour atteindre par exemple seulement 80% de nitrification), d’atteindre de 
meilleurs taux d’élimination du phosphore, notamment sous la forme de struvite.  
La majorité des précipités se trouvant agglomérés dans les boues biologiques, l’éventuelle 
valorisation du phosphore est soumise aux caractéristiques de déshydratabilité, filtrabilité 
et stabilité des boues produites mixtes (50% minérale/50% organique).  
 
• Enfin, le principal avantage du procédé mis en œuvre lors de ce travail est de pouvoir être 
adapté à différents types d’effluent et à différentes stratégies de dénitrification (post-
dénitrification, ou « anammox », ou nitrification/dénitrification alternée). En effet, le 
réacteur SBR et son système de contrôle permettent à la fois d’obtenir une accumulation 
stable de nitrites dans le cas d’un effluent non carencé en bicarbonates (si celui-ci est 
suffisamment concentré en azote), mais également de convertir une partie du flux 
d’ammonium en nitrites dans un rapport de 1 :1 pour un effluent de digesteur dont le 
rapport CIT/N est de 1 (en ayant alors moins de contraintes sur la régulation du pH). 
Ainsi, par rapport au réacteur chemostat (SHARON®), le réacteur SBR présente 
l’avantage d’être plus compact (la concentration en biomasse et la charge applicable soont 
élevées) et plus flexible, sans risque de lessivage. 
Nous avons démontré la faisabilité de la dénitrification par aération alternée avec une 
source de carbone facilement biodégradable et un rapport DCO/N de 2, ce qui est 






Concernant les perspectives, plusieurs aspects peuvent être soulevés : 
 
• En ce qui concerne la dénitrification, il semblerait plus judicieux de la réaliser dans un 
réacteur séparé, pour une simplicité de conduite et moins de risques d’interférences entre 
la nitrification et la dénitrification. Un procédé de déammonification anaérobie 
(Anammox®) pourrait également être envisagé à la suite du procédé de nitrification 
partielle, à condition que le mode de conduite du procédé (Anammox®) soit relativement 
bien maîtrisé. Ce nouveau procédé constitue bien sûr l’un des enjeux majeurs des futurs 
travaux concernant le traitement de l’azote. 
  
• En ce qui concerne la précipitation du phosphore, les interactions entre les flocs 
biologiques et les minéraux formés constituent un sujet de recherche particulièrement 
intéressant. Il semble en effet important, dans l’avenir, de pouvoir décrire de manière 
intégrée les équilibres chimiques et les réactions biologiques, puisqu’il s’agit d’un verrou 
majeur pour résoudre différents problèmes industriels : cristallisation/dépôts dans les 
digesteurs, récupération du phosphore dans les stations d’épuration, récupération du 
phosphore dans les lisiers. 
L’intégration des modèles de cinétiques chimiques et thermodynamiques de cristallisation 
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Annexe 1 : Mesure du produit de solubilité de la struvite  
et analyse du solide obtenu 
 
Le Tableau 7. 1 rassemble les concentrations ioniques à l’équilibre et le produit de solubilité de la 
struvite à différents pH, en tenant de la formation du complexe MgPO4-. 
 
Concentrations après précipitation 
mol.L-1 
Concentrations finales (ions libres) 
mol.L-1 
pHéq CNdosé Mg2+ CPdosé NH4+ Mg2+ PO43- kMAP 
MgPO4-  
mol.L-1 
7.19 0,07134 0,000302 2,91E-03 0,07134 3,02E-04 9,71E-09 2,07E-13 2,93E-07
7.82 0,06991 0,000192 1,68E-03 0,06991 1,91E-04 3,92E-08 5,06E-13 7,50E-07
8.43 0,06966 6,79E-05 1,46E-03 0,06966 6,68E-05 1,62E-07 6,54E-13 1,08E-06
8.86 0,06894 3,46E-05 1,50E-03 0,06894 3,30E-05 4,63E-07 7,49E-13 1,53E-06
10.03 0,06884 1,44E-05 1,47E-03 0,06884 8,56E-06 6,82E-06 5,72E-13 5,83E-06
Tableau 7. 1 Calcul du produit de solubilité de la struvite kMAP à différents pH 
 
La Figure 7. 1 représente le diffractogramme obtenu pour un pH égal à 7,82.  
 






Annexe 2 : Les principales techniques de mise en œuvre des procédés 
d’élimination du phosphore 
 
 
Les procédés biologiques de suraccumulation de phosphore 
 
Le procédé nommé A/O est l’un des plus simple à mettre en œuvre puisqu’il ne comporte que 
deux bassins (Figure 7. 2). Le premier est une zone anaérobie qui permet le relargage du 
phosphore et le stockage de la DCO facilement biodégradable par la biomasse. Le second est une 
zone aérobie qui permet la suraccumulation du phosphore. 
Ce système est simple à installer et à faire fonctionner et permet une bonne déphosphatation à un 
coût assez faible. 
 
 
Figure 7. 2 Déphosphatation biologique par le procédé A/O à deux phases. 
 
En fait, l’eau résiduaire mélangée avec les boues recirculées à l’entrée de la station, transite dans 
une zone anaérobie fonctionnant en flux piston, dans laquelle la boue est maintenue en 
suspension par agitation mécanique. La liqueur mixte passe ensuite dans une zone aérée 
comportant plusieurs compartiments en série. La séparation finale des boues s’effectue par 
décantation traditionnelle. L’élimination de l’azote par nitrification-dénitrification peut également 
être assurée par ce procédé en incluant une zone d’anoxie dans laquelle est pratiqué le recyclage 
de la liqueur mixte provenant du bassin d’aération.  
 
La mise en place de la nitrification-dénitrification modifie ce procédé qui devient procédé A2/O 








Figure 7. 3 Procédé A2/O 
 
D’autres configurations existent (Berthe, 2003) mais ne seront pas exposées ici. 
 
 
L’élimination du phosphore par précipitation 
 
Dans le cas d’effluents très concentrés en phosphore et de contraintes fortes sur la concentration 
en sortie, il est souvent nécessaire d’effectuer une étape de précipitation physico-chimique du 
phosphore.  
Il existe des procédés compacts qui réalisent cette précipitation, comme les procédés REM NUT 
ou Phosnix pour la précipitation d’apatite, et le DHV Crystalactor® qui produit des granules de 
struvite.  
Le procédé SBR peut également être une solution pour réaliser à la fois l’élimination de l’azote, 
du carbone par voie biologique et le phosphore par précipitation. Le système exige la 
construction d’un bassin tampon en amont afin de collecter les eaux pendant les phases de 
décantation et afin de mieux contrôler la séquence des différentes phases du procédé. Ce procédé 
consiste à réaliser la totalité du traitement dans un seul bassin dont l’aération est alternée. Pendant 
l’aération, sont réalisées la nitrification et l’élimination de la matière carbonée, alors que la 
dénitrification a lieu pendant la phase non aérée. En fin de dénitrification, une période 
d’anaérobiose peut être ajoutée de façon à pouvoir assurer en plus l’élimination du phosphore. 
Toutefois, le réglage des cycles d’aération est difficile à mettre en place, la détection de la fin de 
dénitrification étant difficile à maîtriser. 
 
Au niveau des procédés de traitement biologiques des eaux usées, les points usuels d’injection de 
réactifs sur la ligne eau, pour l’élimination du phosphore par précipitation, sont présentés sur la 







Figure 7. 4 Différents points d’injection des réactifs pour l’élimination physico-chimique au 
niveau de la filière eau d’une station d’épuration 
 
 
9 La pré-précipitation 
 
L’injection de réactifs a lieu en amont du bassin d’aération, au niveau soit de l’effluent brut, soit 
du décanteur primaire. 
La mise en œuvre de ce concept ne demande que des transformations minimes sur une station 
d’épuration déjà existante, et permet d’obtenir de bons rendements. Par ailleurs, cela permet de 
faciliter et de simplifier la réaction biologique qui a lieu en suivant.  
Cependant, le réglage de ce type de procédé est délicat, le phosphore résiduel devant être 
suffisant pour ensuite autoriser l’épuration biologique. De plus, il est nécessaire de surdoser le 
réactif du fait de la compétition colloïdale. Enfin, ce procédé entraîne bien évidemment une 









9 La co-précipitation ou précipitation simultanée 
 
Dans le cas de la co-précipitation, l’injection des réactifs a lieu directement au sein du bassin 
biologique, et de ce fait, ne nécessite aucun investissement important au niveau de la station. 
Ce procédé présente une grande souplesse, dont les performances sont peu influencées par les 
fluctuations de composition des effluents. Le coût d’exploitation lié à la co-précipitation est 
faible, la recirculation des boues permettant de faire des économies de réactifs (Etude inter 
agences N°27, Agence de l’eau 1994). 
L’un des inconvénients réside dans le fait qu’il est difficile d’atteindre une concentration en 
phosphore résiduel inférieure à 1 mg.L-1. Par ailleurs, la production des boues est assez 
importante et pas toujours valorisable selon les précipités obtenus. 
 
 
9 La post-précipitation 
 
Enfin, la post-précipitation est réalisée en aval du décanteur secondaire, ce qui implique l’ajout 
d’un procédé de séparation des précipités avant le rejet dans le milieu récepteur. 
Cette post-précipitation permet d’obtenir une élimination très poussée du phosphore, tout en 
produisant des boues minérales dont la déshydratation est aisée. 
Par contre, la production de boue est assez élevée et les coûts d’investissement sont très 




9 Paramètres influençant la déphosphatation physico-chimique 
 
Plusieurs paramètres influent sur la précipitation du phosphore, tels que la température, le pH, la 
force ionique de la solution, la stoechiométrie, l’hydrodynamique du procédé. Le Tableau 7. 2 











Existence d’une plage de pH pour laquelle la précipitation est rapide et 
efficace avec la dose minimale de réactif 
Le pH optimum est fonction du réactif, des caractéristiques de l’effluent… 
Impact du pH sur la solubilité 
Sels contenus dans 
l’eau 
Modification de la plage de pH 
Modification de la quantité de réactifs à apporter 
Stœchiométrie 
Dans un milieu complexe, les équations théoriques de précipitation ne sont 
pas applicables directement (nécessité de tests en laboratoire pour 
approfondir les connaissances de ces mécanismes). 
Hydrodynamique 
Injection dans des zones turbulentes pour une meilleure dispersion du 
réactif afin de minimiser la dose à utiliser 
Agitation suffisante mais pas trop importante pour ne pas briser les 
précipités 
 
Tableau 7. 2 Synthèse des paramètres influençant la déphosphatation physico-chimique 
 
Enfin, il est possible d’associer des réacteurs de cristallisation à la filière de traitement des eaux 
usées avec suraccumulation du phosphore. En traitant le phosphore de l'effluent initialement 
avec un processus biologique, le flux de phosphore produit est concentré, ce qui a comme 









Annexe 3 : Impact d’une modification de température  
sur le fonctionnement du procédé de nitrification 
 
 
Afin d’évaluer l’effet de la température, un suivi cinétique du procédé in-situ a été effectué à 35°C 
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Figure 7. 5 Suivi cinétique d’un cycle à 35°C 
 
 
La Figure 7. 5 illustre cette cinétique et présente l’évolution des concentrations azotées dans le 
milieu au cours du cycle ainsi que la respiration biologique associée.  
 
Or, bien que les valeurs des activités respiratoires soient légèrement supérieures à celles trouvées 
à 30°C, l’affinité des bactéries nitritantes pour l’azote ammoniacal ne semble pas en être modifiée. 
La vitesse de dégradation de l’ammonium est un peu plus élevé que dans le cas de la cinétique à 
30°C (34 mg N.L-1.h-1 au lieu de 29 mg N.L-1.h-1), mais cette augmentation de 15% est à nuancer. 
En effet, les deux tests ont été effectués à une semaine d’intervalle, lors de laquelle une 










Annexe 4 : Evolution des performances du procédé de nitrification  
lors de la période 0 
 
 
La période 0 a été particulièrement exploitée dans ce travail pour étudier l’élimination du 
phosphore dans un réacteur de nitrification partielle. La présente annexe permet de disposer du 
contexte d’étude de cette période. 
 
LeTableau 7. 3 résume les conditions opératoires générale du procédé lors de cette période. 
 Période 0 
Volume du réacteur (L) 10 
Temps de séjour hydraulique (j) 2.8 
Age des boues (j) 30 
Durée de cycle (h) 8 
Charge azotée appliquée (gN-NH4+.L-1.j-1) 0.17 – 0.21 
Charge appliquée en phosphates (gP-PO43-.L-1.j-1) 0.034 - 0.04 
 
Tableau 7. 3 Conditions de fonctionnement global du procédé lors de la période 0 
 
Les performances du procédé en terme de nitrification sont illustrées par la Figure 7. 6 qui 
représente les concentrations en azote ammoniacal en entrée et en sortie du procédé (a) ainsi que 
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Figure 7. 6 Concentrations en entrée et en sortie du réacteur de l’azote ammoniacal (a)  
et de l’azote oxydé (b) au cours de la période 0 
 
De fortes instabilités caractérisent cette période en terme de nitrification. Lors de la phase A, des 
perturbations du pH ont entraîné une nitrification partielle instable avec production de nitrates 
entre le 10ème et le 15ème jour. Puis une diminution de la concentration en oxygène dissous de 2 à 
0,3 mgO2.L-1 pendant 10 jours lors de la phase B a entraîné une diminution des performances de 
nitrification. L’activité de nitritation n’est récupérée qu’au bout de 20 jours seulement. Enfin, la 





Annexe 5 : Profils de taux de respiration lors de l’ajout  
des phases de dénitrification hétérotrophe 
 
La Figure 7. 7 présente les profils de respiration biologique observés au sein du procédé lors de la 
mise en place du test de dénitrification par ajout ponctuel d’une phase anoxique succédant la 
phase de nitrification aérobie classiquement réalisée dans le réacteur. 
Lors de la nitrification qui fait suite à la phase de dénitrification, la vitesse de consommation de 
l’oxygène diminue rapidement de 280 à 180 mg O2.L-1.h-1, signe de la dégradation de la DCO 
rapidement biodégradable de l’effluent, puis augmente jusqu’à atteindre la valeur maximale 
observée lors du cycle précédent (environ 350 mg O2.L-1.h-1), représentant l’activité nitrifiante. 
Ce comportement est similaire à celui observé lors de l’étude des temps de carence 
(RESULTATS : Partie I) et met à nouveau l’accent sur les mécanismes de désactivation observés 






































Figure 7. 7 Influence de la phase anoxique de dénitrification sur le profil de respiration des 
bactéries  
 
Même si cela peut entraîner des durées de réaction légèrement plus importantes, la respiration 
biologique retrouve son niveau maximal dès le premier cycle suivant la phase de dénitrification, 
celle-ci ne semble donc pas affecter la réaction de nitrification. 
 
Le dysfonctionnement de la nitrification au 205ème jour n’est donc probablement pas dû à ces 
phénomènes de désactivation, qui devraient dans le pire des cas, être progressifs. Or, 
l’observation des profils d’acquisition montre à cet instant une diminution brutale de l’activité 








Annexe 6 : Caractérisation de l’inhibition de l’activité nitratante par NH3 
lors du traitement de l’effluent réel 
 
Pour évaluer l’inhibition des bactéries nitratantes par NH3 dans le cas du procédé traitant 
l’effluent réel, deux tests respirométriques ont été réalisés. Plusieurs étapes sont nécessaires : 
9 une première injection de nitrites (50 mg N.L-1) qui sert de référence (1er pic) (50 mgN.L-1), 
9 une injection d’ATU (allythiourée ) pour inhiber l’activité ammonio-oxydante (15 mg.L-1), 
9 une injection de NH3 de concentration connue de manière à inhiber les nitritants (150 mg N-
Ntotamm.L-1), 
9 une injection de nitrites à 50 mgN.L-1 (2ème pic)  pour évaluer l’inhibition par NH3.  
Dès l’ajout de substrat, le taux de respiration des boues (rO2) atteint une valeur maximale. Cette 
activité diminue dès que la concentration en nitrites devient limitante. Lorsque tout le substrat est 
oxydé, la respiration biologique redevient égale à la respiration endogène des boues.  
Lors du premier test réalisé au jour 132, la concentration en NH3 dans le réacteur est de 10,46 mg 
N.L-1 pour une température moyenne de 30,6°C et un pH moyen égal à 7,95. La Figure 7. 8 


















Figure 7. 8 Degré d’inhibition par l’ammoniaque de l’activité nitratante au jour 132 
 
 
En présence de l’inhibiteur NH3, l’activité maximale diminue par rapport à la réponse obtenue 
sans inhibiteur. Le degré d’inhibition mesuré sur la base des activités maximales est de l’ordre de 





La Figure 7. 9 illustre le test respirométrique réalisé à partir de la boue du réacteur prélevée au 
jour 147, donc après augmentation de la charge et de la concentration appliquée au sein du 
réacteur. Les conditions du test sont légèrement différentes du précédent en raison d’une légère 
variation de la température et du pH (28,01°C, pH=7,89), la concentration en NH3 dans le 




















Figure 7. 9 Degré d’inhibition par l’ammoniaque de l’activité nitratante au jour 147 
 
Le degré d’inhibition observé étant plus faible que dans le cas du premier test -18% au lieu de 





Annexe 7 : Sensibilité du modèle aux constantes d’inhibition  
des activités nitritante et nitratante par NH3 
 
Dans l’objectif d’appréhender les effets d’acclimatation des bactéries, des simulations ont été 
réalisées sur 140 jours à pH 7.5 avec des cycles d’une durée de 8 heures jusqu’au 100ème jour puis 
de 3 heures jusqu’au 140ème jour, ceci pour deux valeurs de KAAiNH3 différentes (6 et 24 mg N.L-1). 
La Figure 7. 10 représente l’évolution des concentrations en nitrates, nitrites et ammonium durant 
la période (a), ainsi que l’évolution des concentrations en biomasse active nitritante XAI et 





















































Figure 7. 10 Impact de la constante d’inhibition des bactéries nitratantes par NH3 






L’augmentation de la concentration en nitrates est plus lente que dans le cas où KAAiNH3 est de 12 
mg N.L-1 (RESULTATS : Partie II). La diminution de la constante d’inhibition montre une plus 
grande sensibilité des bactéries nitratantes à leur inhibiteur NH3. Ceci est confirmé par une 
concentration en biomasse active nitratante très faible sur toute la période. 
 
Dans le cas d’une constante KAAiNH3 plus élevée (24 mg N.L-1), les résultats des simulations 
présentés par la Figure 7. 11 montre un comportement identique à celui observé pour KAAiNH3 = 
12 mg N.L-1 excepté que l’accumulation de nitrates se stabilise non plus au bout du 90ème jour 





















































Figure 7. 11 Impact de la constante d’inhibition des bactéries nitratantes par NH3 





L’augmentation de la constante d’inhibition pourrait simuler une éventuelle acclimatation des 
bactéries nitratantes qui sont alors moins sensibles aux mêmes concentrations en ammoniaque. 
Suite à ce phénomène d’acclimatation, il est plus difficile de maintenir une accumulation stable de 
nitrites si la durée de cycles n’est pas ajustée. 
En effet, lorsque la durée de cycle est de 3 heures, les phases de carence étant limitée, la 
modification de la constante KAAiNH3  ne semble pas avoir un impact très important sur le 
fonctionnement du procédé. 
 
Par conséquent, il apparaît que la valeur de cette constante est très importante quant à une 
prédiction de l’inhibition des bactéries nitratantes et des potentialités du procédé à accumuler 
durablement des nitrites. Cette constante peut varier suivant la qualité et la composition de la 
boue, suivant l’historique du procédé. Elle doit être donc correctement estimée si notre objectif 










Annexe 8 : Paramètres stœchiométriques et cinétiques utilisés pour le 
modèle de nitrification 
 
Paramètres stœchiométriques 
YAI Rendement de conversion (biomasse nitritante) 0,21 gDCOX.gN-1
YAA Rendement de conversion (biomasse nitratante) 0,03 gDCOX.gN-1
nAI Fraction d’azote de la biomasse 0,1 gN.gDCOX-1
nAA Fraction d’azote de la biomasse 0,1 gN.gDCOX-1
Paramètres cinétiques 
Bactéries ammonio-oxydantes type Nitrosomonas 
µAI Taux de croissance maximal (20°C) 0,0301 h-1 
bAI  Taux de décès (20°C) 0,00675 h-1 
KNH3 Constante de saturation en ammoniaque 0,5 mg N.L-1 
KOAI Coefficient de saturation en oxygène 0,5 mg O2.L-1 
KAIi,NH3 Constante d’inhibition par l’ammoniaque  241 mg N.L-1 
KAIi,HNO2 Constante d’inhibition par les nitrites 0,053 mg N.L-1 
Bactéries nitrite-oxydantes type Nitrobacter 
µAA Taux de croissance maximal (20°C) 0,012 h-1 
bAA    Taux de décès (20°C) 0,00675 h-1 
KNO2 Constante de saturation en nitrite 1,62 mg N.L-1 
KOAA Coefficient de saturation en oxygène 1 mg O2.L-1 
KAAi,NH3 Constante d’inhibition par l’ammoniaque (sur µmax) 11 mg N.L-1 
KAAi,NH3 Constante d’inhibition par l’ammoniaque (sur KN) 3,9 mg N.L-1 
 
Tableau 7. 4 Paramètres stœchiométriques et cinétiques utilisés pour le modèle de nitrification 
 
